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“… Quisiera esta tarde divina de octubre 
Pasear por la orilla lejana del mar; 
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Acceso al agua en Argentina 
 
Según datos de la UNESCO se cree que alrededor de 1200 millones de personas (el 20% 
de la población mundial) carecen actualmente de agua apta para consumo. En la Argentina 40 
millones de habitantes tienen acceso al agua potable por red pública (la cobertura de agua es 
del 87%) y el 58% cuenta con desagüe de inodoro a red pública según el último censo 2010. El 
abastecimiento de agua para consumo humano está definido como un servicio que suministra 
agua en cantidad y calidad para el desarrollo de la vida de los individuos en un ámbito saludable, 
ambos aspectos deben estar plenamente garantizados. El agua de red es suministrada por un 
organismo prestatario, mediante un sistema que comprende el tratamiento y la distribución 
centralizada. En relación a la cantidad, se consideran necesarios 50 litros por día por persona, 
tomados como una necesidad básica1. 
Por todo esto, el acceso a agua potable es la clave para la protección de la salud, por lo 
que se ha convertido en una necesidad de las sociedades modernas2. En particular, las elevadas 
concentraciones de contaminantes, específicamente fluoruro y arsénico en aguas naturales son 
un problema en muchos lugares. Los fluoruros se encuentran principalmente en zonas que 
presentan basamentos graníticos, climas áridos o rocas volcánicas alcalinas. El arsénico por su 
parte es un contaminante de origen geológico, pero su presencia puede deberse también a 
actividad industrial y agrícola en la zona. 
 
Fluoruro como contaminante 
 
El flúor es un oligoelemento electronegativo sumamente reactivo de la familia de los 
halógenos y con gran afinidad por el calcio y el fósforo. No se encuentra libre en el medio 
ambiente, sino combinado en forma de fluoruros. Abundan en agua de ríos, mares, pozos 
profundos y mantos freáticos3. La corteza terrestre por sus características geoquímicas es la 
principal fuente de flúor en forma de ion fluoruro (F-), por lo que es frecuente encontrar este 
ion en diferentes zonas geográficas con una concentración muy elevada en el agua de consumo 
(ver Figura A).  
En Argentina, el Código Alimentario Argentino (C.A.A.) establece que la cantidad 
permitida de flúor en el agua potable varía según la temperatura de la región. En los lugares más 
fríos, se recomienda 0.9 ppm como límite inferior y 1.7 ppm como límite superior. En los lugares 






Figura A. Porcentaje de la población que consume agua fluorada, tanto de manera natural como artificial.5 
En nuestro país existen zonas donde el agua subterránea, que es ampliamente utilizada 
para consumo, excede los valores permitidos de flúor. Estas zonas son: sureste y centro de la 
provincia de Córdoba; suroeste de la provincia de Santa Fe; suroeste y centro de la Provincia de 
Buenos Aires; norte de La Pampa, La Rioja y Catamarca6,7. La Figura B presenta un mapa de la 
Argentina, donde pueden observarse las zonas con mayores concentraciones de flúor en el agua 
subterránea.  
La presencia de flúor en las aguas de la provincia de Córdoba, está relacionada con la 
composición mineralógica de los suelos de la llanura Chaco-Pampeana y por la presencia de 
minerales con contenidos de flúor en rocas cristalinas del cordón serrano-pampeano. La llanura 
Chaco-Pampeana en particular, está constituida por formaciones sedimentarias cuaternarias, 
con alto contenido de vidrio volcánico, estos depósitos sedimentarios cubren un área de más de 
600.000 km2 del centro del país8.  
 






Arsénico como contaminante 
 
El arsénico (As) es un elemento tóxico y está clasificado como carcinógeno humano del 
Grupo I10. La contaminación por arsénico en aguas subterráneas es ampliamente reconocida 
como un problema de salud a nivel mundial. Se cree que cerca de 137 millones de personas en 
más de 70 países se ven afectadas por un alto nivel de arsénico en el agua de consumo cotidiano. 
Esta contaminación se origina por varios procesos: alrededor de un tercio del arsénico presente 
en la atmósfera proviene de fuentes naturales como reacciones ambientales, actividad 
biológica, emisiones volcánicas, y el resto proviene de un amplio rango de actividades 
antropogénicas. El hecho de que se encuentre presente en la atmósfera, suelo, rocas, cuerpos 
de agua, minerales, en su forma inorgánica, orgánica y metilada, evidencia su fácil movilización 
bajo condiciones naturales. Sin embargo, el hombre ha tenido un importante impacto en la 
generación de formas tóxicas a través de la actividad minera, uso de combustibles fósiles, de 
pesticidas orgánicos, herbicidas y desecantes agrícolas, así como por el uso del arsénico como 
un aditivo de alimentos para ganado y aves de corral11.  
En el medio ambiente puede penetrar en el aire, el agua y el suelo a través de tormentas 
de polvo y aguas de escorrentía, por lo que la contaminación por arsénico está muy extendida 
debido a su fácil dispersión12,13. Cuando hay mayor presencia geológica natural de arsénico, se 
pueden encontrar altos niveles en aguas subterráneas (ver Figura C), como es el caso de 
Argentina, Bangladesh, China, Chile, México, India, Taiwán, Mongolia, y numerosos lugares de 
Estados Unidos de Norteamérica14,15. 
 
Figura C. Distribución mundial de acuíferos naturales con alto contenido de arsénico en aguas subterráneas16. 
 
La contaminación de aguas subterráneas por arsénico es una grave amenaza para la 
humanidad, ya que puede incorporarse fácilmente en la cadena alimenticia y favorecer su 





químicas del medio ambiente, algunos compuestos de arsénico se pueden solubilizar fácilmente 
en agua y, desde ahí ser tomados por los microorganismos, dando lugar a altos niveles de 
biodisponibilidad. Debido a su toxicidad, la Organización Mundial de la Salud (OMS) considera 
el consumo de agua con una concentración de arsénico superior a 1 mg.L-1, como perjudicial 
para el ser humano19. 
En el año 2000 se estimaba que más de dos millones de personas en Argentina estaban 
potencialmente expuestas a la ingestión de aguas con más de 1 mg.L-1 (1ppm)  de arsénico. El 
área afectada se extiende en un continuo noroeste-sureste desde el Altiplano hacia la costa 
atlántica. Esta vasta zona puede subdividirse en:  
 
• Zona cordillerana (que incluye el Altiplano, la Puna y áreas limítrofes). 
• Zona peri-cordillerana. 
• Zona pampeana.  
 
A excepción de algunos pocos casos (minas y fundiciones), el origen del arsénico es 
natural y está relacionado con el vulcanismo y la actividad hidrotermal asociada de la cordillera 
de los Andes entre las latitudes 14º y 28º S. La dispersión secundaria a través de aguas 
superficiales ha sido el mecanismo dominante que ha llevado al arsénico hasta la costa atlántica. 
 
La región Chaco Pampeana es la zona de mayor índice de contaminación con arsénico 
de América Latina, esto se debe a que en ciertas zonas de esta región (por encima de las napas 
freáticas de las cuales se extrae "agua de pozo"), existe un estrato de cenizas volcánicas debido 
a antiquísimas erupciones en los Andes que poseen arsénico. Tal estrato suele encontrarse entre 
el metro y medio de profundidad y los 2.5 m.  
 




Aproximadamente entre el 75 y el 90% del fluoruro ingerido se absorbe. En un estómago 
ácido, el fluoruro se convierte en ácido fluorhídrico (HF) y hasta el 40% del fluoruro ingerido se 
absorbe del estómago como HF. El ion fluoruro tiene propiedades de gran interés que se 
relacionan con la salud humana, en particular con la salud dental en la prevención de caries. El 
pH estomacal bajo, disminuye la absorción gástrica del HF. El fluoruro no absorbido en el 
estómago se absorbe en el intestino donde no se ve afectado por el pH20. 
En relación con la cantidad de fluoruro ingerido, las altas concentraciones de cationes 
que forman complejos insolubles con fluoruro (por ejemplo, calcio, magnesio y aluminio) 
pueden disminuir notablemente la absorción de fluoruro gastrointestinal. No obstante, cuando 
su concentración supera 1 ppm aparece un cuadro clínico denominado fluorosis dental. Esta 
patología presenta hipomineralización del esmalte que se caracteriza por una mayor porosidad 
de superficie comparada con la del esmalte normal, como resultado de un exceso en la ingesta 
de flúor durante la formación de esta estructura21. Además de la consecuencia más común ya 





sistemas gastrointestinal, renal, hepático e inmunológico. La fluorosis se ha reportado en 28 
países dentro de los que se encuentra Argentina. 
Fluoración del agua y una gran controversia  
A principios de los años treinta, se descubrió una asociación entre los dientes moteados 
y altas concentraciones naturales de fluoruro en el agua de beber, recibiendo el fenómeno el 
nombre de fluorosis dental. Así, se dio comienzo a investigaciones clínicas, determinando que 
las personas con fluorosis presentaban una baja prevalencia de caries, llegando a establecerse 
que la concentración de 1 ppm de flúor en el agua potable causaba dichas motas. Los científicos 
determinaron que la coloración provocada en el esmalte dental resultaba de escasa significancia 
estética comparada con el beneficio de mejorar la salud bucal. Además, concluyeron que era 
posible reproducir los beneficios del agua natural, ajustando artificialmente la concentración de 
flúor en el agua.  
La implementación como política pública de esta intervención en salud ha sido diversa 
en el mundo. En Europa, varias naciones incorporaron la fluoración a partir de los años 
cincuenta, pero fue eliminada paulatinamente. Así por ejemplo, Alemania suspendió la medida 
en 1971; Holanda en 1976; Bélgica, Italia y Portugal en 1978. En Suiza, la intervención abarcó al 
4% de la población. Suecia, después de 10 años de un programa experimental, declaró ilegal la 
fluoración en 1971, ante el rechazo de la solicitud de la Organización Mundial de la Salud de 
proporcionar evidencia de la inocuidad de la fluoración del agua. Francia jamás la consideró 
como esencial para la protección de la salud humana. En Finlandia, el programa cesó en 1993. 
Se ha argumentado que la disminución de la prevalencia de caries se debería al uso de 
pastas fluoradas, estrategias de educación y la mejora en las prácticas de higiene en la población, 
concluyendo que existe una asociación significativa entre fluorosis dental y nivel de fluoruro 
ingerido, no encontrando evidencia que avale la fluoración para prevenir caries en adultos o el 
efecto en los niveles de caries si se detienen los programas de fluoración22. 
Arsénico  
En humanos, las formas solubles del arsénico ingerido son absorbidas entre un 60 y un 
90% por el tracto gastrointestinal. Luego de la absorción, el arsénico inicialmente se acumula en 
el hígado, bazo, riñones, pulmones y en el mismo tracto gastrointestinal donde fue absorbido. 
Las reacciones de oxidación–reducción resultan en la conversión del As (V) en As (III) in vivo.  
El principal mecanismo por el cual el arsénico produce sus efectos tóxicos es a través de la 
alteración de la respiración celular por medio de la inhibición de varias enzimas mitocondriales.  
El arsénico se puede encontrar en diferentes estados de oxidación, por ejemplo: 
arseniato As (+5), arsenito As (+3), arsénico elemental As (0) y arseniuro As (3); encontrándose 
más frecuentemente como arsenito o arseniato.  
En el cuerpo humano el As (III) entra en las células a un pH neutro por proteínas de 
transporte de glicerol, y su toxicidad reside en su capacidad para unirse a los grupos sulfhidrilo 
de los residuos de cisteína en las proteínas, lo que las inactiva y lo hace altamente tóxico. 
También actúa como disruptor endócrino mediante la unión a receptores hormonales e 





principalmente a que puede sustituir al fosfato, pues posee una estructura análoga y, por 
consiguiente, puede inhibir la fosforilación oxidativa y entrar a las células a través del sistema 
de transporte del fosfato23,24,25. En el contexto de la salud humana, se ha sugerido que el arsenito 
es 25-60 veces más tóxico que el arseniato. Esto se debe a que el arseniato es poco soluble en 
agua, y por lo tanto menos biodisponible26,27, es decir posee una menor movilidad en este medio. 
La inmovilización se puede mejorar (aumentar) mediante la oxidación de arsenito a arseniato28.  
Los efectos adversos para la salud dependen de la dosis y duración de la exposición. Los 
efectos inespecíficos como los gastrointestinales (diarrea y dolor abdominal); los hematológicos 
(anemia); y la neuropatía periférica podrían ocurrir luego de semanas o meses de exposición a 
altas dosis de arsénico (0.04 mg/kg/día). Estos efectos agudos son reversibles, mientras que los 
efectos dérmicos específicos son característicos de la exposición crónica.  
El arsénico se acumula en el organismo produciendo Hidroarsenicismo Crónico Regional 
Endémico (HACRE)29 en la población expuesta. Esta es una enfermedad grave de larga evolución 
que afecta varias provincias argentinas (ver Figura D), provocada por el consumo de aguas 
contaminadas naturalmente con arsénico. Existen amplias áreas de nuestro país que registran 
en las aguas de consumo humano cifras muy por encima de las máximas aceptadas para agua 
potable, y que ponen a las poblaciones residentes en riesgo de padecer enfermedades 
dermatológicas, cardiovasculares y cáncer. El HACRE revela una doble condición: alta 
prevalencia y letalidad potencial; conformando un problema de salud de primer orden. Algunos 
autores la han definido como una enfermedad social, que afecta a la población más 
empobrecida de las áreas rurales que no tiene acceso al agua potable de red.  
Se ha observado la hiperpigmentación moteada o difusa luego de 6 meses a 3 años de 
la ingesta crónica de altas dosis de arsénico, o bien con 5 a 15 años de ingestión de bajas dosis 
(cercano 0.01 mg/kg/día). La hiperqueratosis palmo plantar es usualmente evidente luego de 
algunos años de la aparición inicial de la hiperpigmentación arsenical. Existe evidencia que 

































Figura D. Niveles aproximados de arsénico en Argentina, según el SPAR (Servicio provincial de agua potable y 




Las acciones que se han realizado respecto a la defluoruración del agua para consumo 
humano y los altos costos que implica realizar dicho proceso, normalmente resultan ser el 
justificante para la no realización de los mismos. Las características antiestéticas e indeseables 
que produce en los dientes la fluorosis, ya se conocía mucho antes de los años 40.  
Posteriormente se empezó a investigar y a experimentar en las posibles formas de eliminar este 
exceso de fluoruro en el agua. Hoy en día se cuenta con tres diferentes métodos de 
defluoruración que pueden ponerse en práctica bajo diferentes condiciones de la calidad del 
agua a tratar, y disponibilidad de químicos necesarios. Estos métodos involucran el uso de 
alúmina activa, carbón de origen animal o compuestos de magnesio. Los dos primeros métodos 
emplean medios insolubles y granulados que eliminan los fluoruros a medida que el agua se 
filtra a través de ellos; el medio se regenera periódicamente cuando se satura con el fluoruro 
extraído del agua; en el tercer método, los fluoruros se eliminan junto con el magnesio que 
puede agregarse en forma de cal. Tanto los fluoruros como el magnesio se eliminan en una etapa 
posterior, mediante el uso de tanques de sedimentación31.  
Los métodos engloban distintas técnicas según se trate de aplicaciones industriales o de 
sistemas domésticos. Los métodos basados en la tecnología de membranas no suelen 
considerarse adecuados para el suministro de agua a la población en general en países en 







Siguiendo lo que propone el C.A.A., en algunos casos el agua debe someterse a un 
proceso de fluoración, lo que sucede actualmente en la planta potabilizadora General San 
Martín, que provee de agua potable a parte de la Provincia de Buenos Aires. Si bien el C.A.A. se 
apega a valores máximos de 1.7 ppm, la cantidad de fluoruros aquí se controla hasta 2 ppm, por 
encima del límite de tolerancia; aclarando que en caso de fluorar, el Ministerio de Salud y Acción 
Social debe establecer las concentraciones a usar33. 
En Argentina existen varias técnicas34 para remover el flúor del agua, entre las que se 
pueden enumerar las siguientes: 
 Ablandamiento con cal (contempla el agregado de sulfato de magnesio para co-
precipitar fluoruros con hidróxido de magnesio) 
 Coagulación con sulfato de aluminio o policloruro de aluminio  
 Alúmina activada (óxido de aluminio calcinado) 
 Resinas de intercambio iónico 
 Precipitación por contacto 
 Sistemas de filtrado por ósmosis inversa  
 
Si bien todas las tecnologías nombradas anteriormente han sido aplicadas y han demostrado 
eficacia, algunas de ellas no han sido probadas a escala de planta, existiendo sólo algunas 
experiencias a escala de laboratorio o piloto (como la osmosis inversa), por lo que será necesario 
realizar ensayos previos a nivel de planta piloto que aseguren obtener la eficiencia requerida. 
Arsénico 
Existen numerosos procesos para bajar el contenido de As en el agua, la elección del 
más apropiado va a depender de: el volumen de agua a tratar y su concentración inicial de 
arsénico, la velocidad requerida para el tratamiento, la cantidad de usuarios, el tipo y volumen 
de residuo generado por el tratamiento, el costo del tratamiento y la tecnología disponibles para 
su empleo35. Entre ellos se destacan: 
Coagulación - precipitación - filtrado: es la técnica que más se ha utilizado en el mundo 
y para ello se  emplean sales metálicas o hidróxidos como coagulantes, entre los que se  pueden 
mencionar: sulfato de aluminio, cloruro e hidróxido férricos o cal hidratada. Dado que la 
remoción de As (V) es mucho más efectiva que la de As (III), generalmente se lo oxida,  
previamente a la coagulación36.    
Adsorción: las arcillas resultan muy efectivas como adsorbentes, especialmente las 
ferruginosas, con las que se ha alcanzado (a nivel de experiencia piloto) disminuir el contenido 
de arsénico hasta en un 95%. 
Intercambio iónico: para la fijación del arsénico se utilizan resinas a base de sulfato en 
el caso del As (V) y de nitrato para el As (III).    
Ósmosis: se basa en el empleo de membranas semipermeables que permiten el paso del  
agua, pero que retienen gran parte de las sustancias en solución. La ósmosis inversa implica el  
pasaje del agua a través de los microporos de la membrana, para lo cual deben aplicarse  
elevadas presiones (entre 10 y 20 bar). Esta técnica también permite la reducción de otros 





nitratos, metales, hidrocarburos, plaguicidas, sulfatos, cloruros, sales totales, etc. El mayor 
inconveniente de la ósmosis inversa es que genera un importante volumen de agua de desecho,  
altamente salinizada y contaminada.  
Cualquiera de los procesos que se empleen para bajar el contenido de arsénico en el 
agua, termina en un efluente (líquido, sólido o semisólido), de alto riesgo para la salud y el 
ambiente. Este requisito constituye el inconveniente principal con que se enfrentan las plantas 
reductoras de arsénico. Actualmente están funcionando 34 plantas en la Provincia de Buenos  
Aires, de las cuales sólo 4 están conectadas a la red de distribución y las 30 restantes, entregan 
el agua tratada mediante bidones, lo que resulta en un escaso e ineficiente abastecimiento para 
la poblacion37. 
Proceso de potabilización 
 
A modo de ejemplo, se muestra en la Figura E el esquema actual de la planta potabilizadora de 















Figura E. Planta potabilizadora General San Martin, Buenos Aires, Argentina38. 
 
 
La potabilización se realiza bajo un concepto de “barreras sucesivas” a través de los siguientes 
pasos: 
 
1ro)  Captación 
De forma octogonal, tiene protección de rejas gruesas a 1200 m de la costa, a fin de evitar la 
entrada de impurezas que podrían existir en la franja costera y dificultarían la potabilización. A 
través de un conducto de 5.40 m de diámetro llega a la planta. 
 
2do) Elevación 
La planta cuenta con 13 bombas elevadoras (8 verticales y 5 horizontales) que funcionan según 
la demanda para elevar hasta 3.1 millones de litros de agua por día, a una altura de 10 m con 







3ro) Dosificación de coagulante 
A partir de los ensayos que realiza el laboratorio de la planta, se determina la dosificación de 
coagulante. La arcilla que contiene el río es lo que le da el aspecto de turbidez del agua. La misma 
posee principalmente una carga eléctrica negativa. La causa de la estabilidad de estas partículas 
del tipo coloides (tamaños entre 0.001 y 1 µm), es que presentan cargas superficiales 
electrostáticas del mismo signo, lo que hace que existan fuerzas de repulsión entre ellas y les 
impida aglomerarse para sedimentar. Al agregar el coagulante con carga eléctrica positiva, se 
produce una atracción física, que da como resultado coágulos que llamamos "flocs". La adhesión 
de un polielectrolito puede llegar a aumentar la cohesión o resistencia de este floculado. 
 
4to) Floculación 
Tiene como objetivo aumentar el peso y la cohesión del floculado formado. Se necesita para 
ello, una agitación suave, generada por medio de un agitador de palas, instalado en la entrada 
de los decantadores que permite la agrupación de los flóculos, aumentando su tamaño y la 
velocidad de sedimentación. 
 
5to) Decantación 
El agua mezclada con el coagulante ingresa a los decantadores permaneciendo 2 h en estado de 
semiquietud, permitiendo que se realice la aglutinación (mediante atracción física) de las 
partículas de arcilla, microorganismos y materias orgánicas en grandes coágulos que precipitan.  
 
6to) Filtración 
Hay 130 filtros que son los encargados de retener las partículas que superaron la etapa de 
decantación. Existen dos tipos de filtros: 1ro Lavado con agua y aire (62 unidades) que trabajan 
a una velocidad entre 8 y 12 m/h con un lecho filtrante de entre 1 y 1.20 m de altura que 
permiten un gran ahorro de agua de lavado. El 2do es un lavado con agua (68 unidades): poseen 
un manto sostén de grava y arena gruesa y un manto filtrante de arena fina. En ambos casos el 
lavado se efectúa cada 24 h aproximadamente. 
 
7mo) Cloración 
El laboratorio Aguas Argentinas agrega una dosis de cloro a las reservas a fin de eliminar el resto 
de bacterias que hubieran podido llegar hasta este punto del proceso. 
 
8vo) Dosificación de Cal  
El efecto secundario del coagulante es aumentar la acidez del agua, por lo que se agrega cal para 
equilibrarla. La misma permite también ablandar, purificar, eliminar su turbidez remanente, 
eliminar el sabor, olor y color del agua. 
 
9no) Distribución 
Una vez que el agua potable llega a la reserva, es clorada y corregido su pH, ya está en 
condiciones de ser consumida. Es decir, reúne las características propias del agua potable, 
siendo totalmente transparente. Las cañerías de 4.6 m de diámetro aproximadamente, llevan 
agua por gravedad hacia las 13 estaciones elevadoras. Además, el Laboratorio Aguas Argentinas 
lleva a cabo todos los análisis físicos, químicos y biológicos desde que el agua ingresa a la planta 






Como puede verse, no existe actualmente una parte del tratamiento dedicada a la 
eliminación de fluoruros o arsénico en solución según los niveles que indica el C.A.A. en la 
principal planta potabilizadora de la provincia de Buenos Aires. Por lo tanto, el desarrollo de este 
tipo de tratamientos a gran escala, sigue siendo de vital importancia para nuestro país, 
señalando la necesidad de unificar y controlar criterios que mejoren la calidad del agua de 














































 Para la remoción de fluoruros en aguas de consumo humano, se han propuesto en los 
últimos tiempos métodos altamente eficientes, que tienen la desventaja de ser muy costosos 
como la ósmosis inversa y la electrodiálisis, pero entre las diferentes tecnologías que existen hoy 
en día, se destacan la adsorción y la destilación por membrana por su fácil aplicación y bajo 
costo. 
Después de llevar a cabo la adsorción, los adsorbentes suelen ser difíciles de separar de la 
solución o dejan residuos, lo que requiere un tratamiento adicional para alcanzar la calidad 
deseada. Por este motivo en los últimos años surgieron adsorbentes magnéticos que pueden 
separarse fácilmente del agua tratada mediante la aplicación de un campo magnético externo 
que puede ser generado por diferentes fuentes, como por ejemplo imanes de Neodimio.  
 
En este trabajo, y con el fin de abaratar costos y/o mejorar los tratamientos actuales de aguas 
contaminadas, se proponen dos estrategias: 
 
 El empleo de la técnica de destilación de membrana para la remoción de fluoruro, 
arsénico y ácidos húmicos, como así también corrientes con una mezcla de estos contaminantes.  
 
 El empleo de nanomateriales magnéticos como adsorbentes de fluoruro, As (III) y As (V) 





 Emplear un equipo por destilación de membrana de fabricación íntegramente casera y 
que funciona actualmente en la Universidad de Aalborg, Dinamarca para la remoción de 
fluoruros y arsénico. Esta metodología requiere menos energía para la destilación (por lo tanto 
menor costo para su funcionamiento), entregando agua de alta calidad y apta para consumo. 
 
 Comparar la técnica de destilación por membrana con la nanofiltración, utilizada 
actualmente para el tratamiento de aguas, también en la Universidad de Aalborg. 
 
 Sintetizar y caracterizar nanopartículas de óxidos de hierro recubiertas con hidróxido de 
aluminio para facilitar la adsorción química de fluoruros. 
 
 Evaluar la eficiencia de los materiales sintetizados como nanoadsorbentes de fluoruro. 
 
 Investigar la capacidad de reciclado de los nanomateriales magnéticos usados en la 
adsorción de fluoruro y comprobar su toxicidad en células hepáticas humanas, como modelo in 
vitro para evaluar el metabolismo xenobiótico humano. 
 
 Investigar el empleo de los nanomateriales magnéticos sintetizados en esta tesis y 































































Membrana de destilación 
 
La destilación por membrana (DM) es una tecnología emergente, que se basa en el 
transporte de vapor de agua a través de una membrana macroporosa hidrofóbica. La principal 
ventaja de la DM es su capacidad de operar a una temperatura de alimentación más baja que la 
destilación convencional, empleando una presión hidrostática más baja que la nanofiltración 
(NF) y la ósmosis inversa (OI). Además, se ve afectada de manera despreciable por el aumento 
de la presión osmótica durante la concentración de la alimentación39.  
La DM es un proceso no isotérmico que utiliza energía térmica para proporcionar una 
fase de vapor de moléculas volátiles presentes en la corriente de alimentación (agua 
contaminada) y la condensación del vapor permeado en el lado frío (Figura 1). 
 
Figura 1. Principio básico de funcionamiento de la destilación por membrana. 
 
La DM es un sistema de separación accionado térmicamente en el que la separación se 
activa debido al cambio de fase. La fuerza impulsora del proceso viene dada por una diferencia 
de presión parcial de vapor, generada por una diferencia de temperatura entre las corrientes. 
En este caso, los poros de la membrana tienen un tamaño dos órdenes de magnitud mayor que 
los iones hidratados, por lo que el mecanismo de separación no involucra la exclusión de tamaño 
ni la interacción de la carga. La DM actúa como una barrera entre la solución contaminada 
caliente y el permeado frío39. Debido a sus propiedades hidrófobas, la membrana no es 
permeable al agua en estado líquido, pero permite el permeado del vapor. Los mecanismos de 
transferencia de masa y calor gobiernan el flujo de vapor desde la alimentación en caliente hacia 







Las membranas utilizadas en el proceso de DM pueden ser de capa única o de múltiples 
capas y deben cumplir ciertos requisitos: i) deben ser hidrófobas (al menos la capa que quede 
en contacto directo con la corriente caliente); ii) deben ser delgadas (ya que el flujo de 
permeación es inversamente proporcional al grosor de la membrana); iii) deben tener un 
tamaño de poro razonablemente pequeño (en el rango de 0.1 a 0.5 μm), ya que la diferencia de 
presión de entrada es inversamente proporcional al tamaño de poro; iv) el material que las 
componen debe tener baja energía superficial para que la solución acuosa no lo moje; v) deben 
ser lo más porosas posible y tener alta permeabilidad; vi) deben tener resistencia química, 
térmica y física adecuada; vii) deben tener capacidad para ser utilizadas en el desempeño a largo 
plazo en procesos de desalinización y tratamiento de aguas; vi) deben presentar altas y bajas 
resistencias de transferencia de calor y masa, respectivamente; viii) no deben ser costosas. La 
descripción detallada de las membranas DM, así como su rendimiento para diversas 
aplicaciones, se pueden encontrar en la literatura40. 
Los materiales poliméricos que se usan habitualmente para la construcción de las membranas 
son polipropileno (PP), fluoruro de polivilideno (PVDF), politetrafluoroetileno (PTFE) y 
polietileno (PE). 
Funcionamiento:  
 La corriente de agua caliente que ingresa por la parte superior, lo hace DENTRO de los 
tubos de polímero (en el equipo usado en esta tesis: polipropileno). Esta corriente se va 
concentrando en el soluto. La misma es recirculada (ver Figuras 2 y 3). 
 
 Por su parte, la corriente de agua fría que ingresa por la parte inferior, lo hace por FUERA 
de  los tubos de polipropileno. Esta corriente es la que “recolecta” el permeado que atraviesa la 
membrana (tubos internos). Por tal motivo es que la corriente de agua fría, debe ser agua 
destilada o de características similares al agua que se va a obtener en el permeado.  
Se obtiene entonces: una alimentación cada vez más concentrada en el soluto (va reduciendo 
su volumen) y un permeado que mantiene su concentración inicial (agua destilada o similar, que 
aumenta su volumen). 
 
La operación se da en las siguientes condiciones:  
 Temperatura: la temperatura de la corriente caliente se fija en 338 K (o superior), ya 
que a esta temperatura el flujo es máximo. La corriente fría está a 288 K, para generar la 
diferencia de presiones parciales necesaria para la destilación.  
 
 Presión: el equipo funciona a presión atmosférica. 
 



















Ventajas de la DM 
  El proceso de DM se concibió para que pueda funcionar con un requerimiento mínimo 
de energía externa y el menor capital y terreno para la planta. Las temperaturas de operación 
son mucho más bajas que las empleadas en un proceso de destilación, porque no es necesario 
calentar el líquido del proceso por encima de su temperatura de ebullición. Estos beneficios dan 
como resultado una menor pérdida de calor para el medio ambiente a través de la superficie del 
equipo.  
Por otro lado, como las temperaturas de alimentación en DM generalmente oscilan 
entre 35 y 85 °C (308 – 358 K) pueden emplearse fuentes de energía alternativas, como las 
energías solar, eólica o geotérmica, que pueden combinarse con sistemas DM para lograr una 
desalinización mediante un consumo de energía eficiente. Por ejemplo, las plantas de DM 
alimentadas con energía solar han demostrado ser competitivas en costos con ósmosis inversa 




 Por su parte la Nanofiltración (NF) en los últimos años se ha propuesto como tecnología 
emergente con resultados prometedores en la escala de laboratorio y piloto41,42. Es un proceso 
impulsado por la presión, en el que los contaminantes son eliminados por una membrana 
permeable al agua. Las membranas de NF tienen poros cilíndricos de 1 a 2 nm de diámetro, es 
decir, más grandes que el tamaño de los iones hidratados (por ejemplo, el tamaño efectivo de 
los iones de fluoruro hidratado es de ∼ 0.3 nm)43,44. Por lo tanto, su selectividad depende de una 
combinación de interacciones estéricas y de carga45, que permiten eliminar los iones de dureza 
y reducir la concentración de iones monovalentes (como el ion fluoruro).  
Las membranas utilizadas para NF se crean predominantemente a partir de películas 
delgadas de polímero. Los materiales que se usan comúnmente incluyen tereftalato de 
polietileno (PET) o metales como el aluminio. Estas membranas de NF tienen un rechazo a los 
iones más bajo que las membranas de OI, pero pueden ofrecer varias ventajas, como son la baja 
presión de operación, alta permeabilidad y costos relativamente bajos de inversión, operación 
y mantenimiento45,46.     
 
Se consideraron como principales objetivos de este capítulo:  
 
1ro) evaluar las ventajas y los límites de DM en el filtrado de agua contaminada con 
fluoruro, mediante una comparación directa con una unidad NF; 2do) comparar las condiciones 
del funcionamiento óptimo de la DM con las condiciones de funcionamiento de membranas 














 Reactivos: NaF, Ácidos Húmicos y NaAsO2 marca Sigma Aldrich. 
 Agua de Red (Universidad de Aalborg). Sus características se muestran en la Tabla 1. 
 Material de vidrio. 
  Aniones (mg L−1) Cationes (mg L−1) 
Conductividad 
(mS.cm−1) 
0.5 F− 15.0 K+ 15.5 
pH 6.9 Cl− 24.1 Na+ 21.6 
Dureza 
(meq.L−1) 
4.4 SO4−2 16.6 Mg+2 5.8 
Acido húmico 
(mg.L−1) 
5.0 NO3− 24.1 Ca+2 79.2 
 




Membrana de destilación47: se empleó un equipo de destilación por membrana de fabricación 
casera; el material es polipropileno, y consta de 5 fibras con una longitud de 35 cm. El módulo 
de membrana propiamente dicho, usado para todos los experimentos, fue construido a partir 
de una Membrana Accurel PP S6/2 de fibra hueca. El diámetro exterior de la fibra hueca mide 
2.5 mm, el diámetro interior 1.6 mm, y el espesor 0.45 mm. La porosidad de las membranas fue 
del 73 % con un tamaño de poro de 0.2 μm. La superficie total de la membrana (las 5 fibras) fue 
de 0.010 m2. 
 
La alimentación fue bombeada a la membrana por la bomba de alimentación (BEVI, IEC 34−1, 
Suecia). El flujo de masa de permeado se midió con balanza.  
La presión de alimentación se determinó antes y después de la membrana mediante dos 
transmisores de presión (Danfoss, MBS 4010, Dinamarca) y un sensor de calor electrónico 
(Kamstrup A/S, Dinamarca) que midió la temperatura de alimentación antes del módulo de 
membrana.  
Una bomba de lóbulo rotatorio (Philipp Hilge Gmbh & Co, Novalobe, Alemania) controló el 
caudal, medido por un transmisor de caudal basado en microprocesador (Siemens, MAG 50000). 
Se ajustó a 0.17 L.s−1 para todos los experimentos.  
El caudal de la corriente de “retenido” fue controlado por una válvula manual (Nupro).  
Se empleó un espectrofotómetro Agilent ATR FT-IR 630 con un rango espectral de  
5100 – 640 cm-1 para analizar la membrana de NF después de estar en contacto con sustancias 





La alimentación fue bombeada por una bomba Cole-Parmer Masterflex L/S a un calentador 
(Haake K20). El permeado fue bombeado (Cole-Parmer Masterflex L/S) a un enfriador (Julabo 
FP50). El aumento del volumen de permeado fue examinado por una balanza (A&D Company 
Limited FZ-300i).  
La temperatura fue monitoreada en alimentación y permeado, tanto en la entrada como en la 
salida del módulo (Ludwig Schneider, Tipo 13100).  
Nanofiltro: las pruebas de nanofiltración se realizaron con una configuración de filtración de 
flujo cruzado, que se montó en los laboratorios de la Universidad de Aalborg, sobre membranas 
de poliéster NF (Alfa Laval, ≥ 99% de rechazo de MgSO4 a 2000 ppm, 9 bar y 298 K). Se sellaron 
dos membranas de disco (área de filtración total de 0.072 m2) en un módulo de placa y marco 
(Alfa Laval LabStak M20).  
Para las pruebas se prepararon soluciones modelo de NaF y NaAsO2 (1 g.L-1 en ambos 
casos) en agua de red, para luego preparar las soluciones finales tomando alícuotas de las 
soluciones modelo y llevando a volumen. En todos los casos se analizaron como se explica a 
continuación: 
 Instrumento Thermo Scientific Dionex ED40 equipado con un conductímetro para medir 
la concentración de aniones. Los aniones se analizaron con una columna AS9HC y una solución 
de K2CO3 (9 mM) como eluyente a un caudal de 1 mL.min-1.  
 
 Espectrómetro de emisión óptica ICP-PerkinElmer Optima 7000 DV (Shelton, CT, EE.UU.) 
equipado con WinLab 32 para ICP, software de la versión 4.0 para la medición de cationes.  
 
 La conductividad se midió con un conductímetro SevenMultiTM S70-K (±0.5 % de 
precisión). 
 
  La concentración de fluoruro se midió con un electrodo selectivo de fluoruro modelo 
FOO1503 (Van London, Phoenix).  
 
 La concentración de arsénico total se obtuvo mediante un método colorimétrico con el 
Kit HACH EZ 2822800, empleando tiras reactivas con un rango de detección entre 0.005 - 0.50 
mg.L-1.  
 
 Los patrones de difracción de rayos X (DRX) del concentrado de DM filtrado, se 
adquirieron sobre un difractómetro empíreo PANanalítico, que funciona a 45 kV y 40 mA, con 
radiación CuKα. La composición de la Tabla 1 descripta en Materiales se usó para simular la 
precipitación de sales durante la concentración del agua de alimentación contaminada. En el 
capítulo siguiente se hace una breve descripción de esta técnica. 
 
 La precipitación fue simulada por la Dra. Cejna Anna Quist-Jensen de la Universidad de 
Aalborg, a través del software geoquímico PHREEQC versión interactiva 3. El modelo utilizado 
fue “REACTION” que simula la eliminación de agua, dentro del módulo de modelos acuosos de 
interacción iónica especifica48, donde se ingresan las sales que componen la solución salina con 





y 4 pe, respectivamente). Este modelo tiene en cuenta la interacción entre iones, por lo que es 
adecuado para soluciones muy concentradas. La salida del software proporciona información 
sobre qué sales precipitan y en qué cantidades (índices de saturación), asumiendo en este caso 
que la temperatura y pH de salida son 303 K y 7 respectivamente. PHREEQC devuelve el índice 
de saturación (IS) de todas las sales posibles. La resolución se da mediante Runge-Kutta, como 
solucionador de ecuaciones diferenciales ordinarias rígidas (CVODE) para cálculos cinéticos con 
múltiples velocidades que ocurren en escalas de tiempo muy diferentes. El índice de saturación, 
comparando el producto de actividad iónica (PAI) con el producto de solubilidad (Kps), indica la 
eventual precipitación de sales. Si IS es negativo, la solución es insaturada con respecto a la sal, 
por lo tanto, la sal permanece disuelta en la solución. Cuando el IS es positivo, la solución está 
sobresaturada con respecto a esa sal y precipita como cristal. Por lo tanto, PHREEQC se puede 
usar para predecir el orden en que precipitan las sales de la solución salina49,50. 
 
En la Figura 4 se muestra un esquema comparativo de funcionamiento básico de ambos 
equipos para el tratamiento de agua contaminada, ejemplificando con fluoruro como 
contaminante. 
 
Figura 4. Comparación en diagramas en la sección transversal para la concentración de fluoruro (CF), presión 
hidráulica (P), presión de vapor de agua (Pvap) y temperatura (T) del lado de alimentación y permeado para (a) zona 













Resultados y discusión 
 
Comparación de NF y DM para la eliminación de iones fluoruro 
       Productividad de agua 
La permeabilidad del agua pura se midió filtrando agua desionizada tipo Milli-Q 
(resistividad > 18 MΩ.cm) tanto para NF y DM. En la Figura 5 se puede comparar el flujo de 
permeado Jp en L(m2h)-1 de las membranas NF y DM, cuando el agua desionizada se filtra a 
gradientes realistas de presión y temperatura, respectivamente. Se midió una permeabilidad al 
agua de 6.5±0.1 Lm2(h bar)-1 para la membrana NF ajustando los datos experimentales como se 
ve en la Figura 5a. Este valor es consistente con la permeabilidad del agua reportada en la 
literatura para otras membranas comerciales de NF, por lo que este módulo es una buena base 
de comparación para la membrana DM(51,52,53,54,55,56,57,58,59). Los flujos de agua logrados por la 
membrana DM (Figura 5b) oscilan entre 2 y 4.5 L(m2h)-1 y también son consistentes con los 
valores de la literatura60.  
En general, el flujo de permeado puede incrementarse aumentando el gradiente de 
temperatura, es decir, el gradiente de presión de vapor a través de la membrana.  
El aumento de la velocidad del flujo cruzado también resulta en un aumento de flujo, 
debido a la menor caída de temperatura a lo largo de la fibra de la membrana (barras 
horizontales en la Figura 5b). A una temperatura de alimentación promedio de 58 °C (331 K) y 
una temperatura de permeado de 20 °C (293 K), la membrana de DM puede producir un flujo 
de 4.5 L(m2 h)-1, mientras que la membrana de NF tiene un flujo de agua de aproximadamente 
60 L(m2 h)-1 a una presión a través de la membrana (ΔP) de 9 bar. 
 
Figura 5. Filtración de agua desionizada. (a) Flujo de permeado (Jp) en función de la sobrepresión de membrana en 
NF. El ajuste lineal de los datos experimentales (línea discontinua) se usó para calcular la permeabilidad del agua de 
la membrana (Fagua). (b) Jp de DM en función de la temperatura de alimentación. Las barras horizontales indican la 
temperatura en los dos extremos de la membrana; las barras verticales indican la desviación estándar en mediciones 
realizadas por cuadruplicado. El permeado tenía una temperatura promedio de 293 K y la misma velocidad de flujo 





Por lo tanto, la membrana de DM permite la obtención de flujos de agua, que son un 
orden de magnitud más bajos que los logrados por NF; es decir, la membrana de DM requiere 
un área 10 veces más grande para filtrar la misma cantidad de agua que su contraparte NF. 
Sin embargo, los sistemas de agua reales son mezclas complejas de iones inorgánicos y 
moléculas orgánicas y, generalmente, contienen materia orgánica e incluso material biológico61. 
Por lo tanto, las dos membranas deben compararse por su permeabilidad y su selectividad hacia 
los iones fluoruro, en este tipo de sistemas. Además, deberían poder mantener su selectividad 
constante durante la filtración. Por este motivo, se preparó un modelo de sistema de agua con 
materia orgánica disuelta que simula el agua contaminada con fluoruro y se filtró tanto sobre la 
membrana de NF comercial, como sobre la membrana DM. Tal sistema de agua posee una 
conductividad total de 0.54 mS.cm−1, un pH de 6.9 y una dureza total de 4.45 mEquiv.L−1. Las 
concentraciones de fluoruro y sustancias húmicas utilizadas fueron 15 y 5 mg.L−1, 
respectivamente (ver Tabla 1). 
El rendimiento de filtración de las dos membranas durante la concentración de la 
solución de alimentación, se investigó midiendo su flujo de permeado (Jp) y comparando 
retenido y permeado en su concentración de iones fluoruro, iones disueltos y sustancias 
húmicas. 
El factor de concentración se define como FC= VInicial de alimentación/Vfinal de alimentación, siendo 
el volumen final de alimentación, la cantidad remanente de la corriente de alimentación (en 



















Selectividad de fluoruro 
La concentración de fluoruro en la alimentación y en el permeado de la membrana de 
nanofiltración se midió mediante un electrodo específico y se representó en función del factor 
de concentración en la Figura 6a. Cuando comenzó la filtración, se midió una concentración de 
fluoruro en el permeado (CFpermeado) de 1.7 ppm, correspondiente a una selectividad  
(1 – CFpermeado/CF alimentación) de aproximadamente 89 %.  
 
Figura 6. Concentración de fluoruro en la alimentación y en el permeado durante la concentración del sistema de 
agua modelo en la Tabla 1. (a) La Nanofiltración (NF) se realizó a ΔP = 9 bar, velocidad de flujo de 0.17 L.s−1. (b) La 
destilación de membrana (DM) se realizó a una velocidad de flujo de 0.013 m.s−1, y las temperaturas promedio del 
lado de alimentación y permeado fueron 331 y 293 K, respectivamente. Los volúmenes iniciales de alimentación y 
permeado fueron 2.4 y 0.40 L, respectivamente. 
 
La calidad del permeado de NF cambia fuertemente durante la concentración del 
sistema de agua modelo antes descripto.  
Por ejemplo, CFpermeado es de aproximadamente 2.4 ppm para un factor de concentración 
de 2 y es > 3 ppm para un factor de concentración de 3. Tal permeado no es adecuado para el 
consumo humano. Este resultado no es sorprendente, ya que se sabe que las membranas de NF 
son parcialmente permeables a los iones fluoruro42,62. Por lo tanto, no son adecuadas para filtrar 
corrientes de alimentación con una alta concentración de iones fluoruro ni para lograr factores 
de alta concentración. Además, la selectividad de la membrana disminuye durante la filtración, 
como lo muestran los triángulos azules en la Figura 6a. 
La disminución de la retención de F al aumentar el factor de concentración, puede 
explicarse por los conocidos fenómenos de polarización de la concentración, que se vuelven más 
relevantes a altas concentraciones de iones. Este efecto que se conoce como polarización por 
concentración, se da por la acumulación de solutos en la superficie de la membrana donde se 
lleva a cabo la separación del soluto y el solvente. Allí, el solvente pasa a través de la membrana 
y el soluto retenido hace que aumente la concentración local. De este modo, se establece un 
perfil de concentración dentro de una película límite generada por las condiciones 
hidrodinámicas. Con la mayor concentración en la superficie de la membrana, habrá una 






A pesar de la baja productividad del agua, el método de DM muestra una mayor 
capacidad para disminuir la concentración de iones fluoruro que el de NF. De hecho, la 
concentración de los iones F se mantuvo por debajo del límite de detección de nuestro 
electrodo (0.2 ppm), incluso después de alcanzar un factor de concentración de 9 (ver Figura 
6b). Para apreciar la selectividad de la membrana de DM, se prepararon soluciones estándar con 
una concentración de F de 10 a 1000 ppm disolviendo NaF en agua desionizada y se probaron 
con el mismo ΔT y los volúmenes iniciales de alimentación y permeado, como en los 
experimentos anteriores. 
La concentración de fluoruro en el tanque de permeado y el flujo de permeado se 
informan en la Figura 7 como una función de la concentración de fluoruro en la alimentación. 
Estos datos muestran que la membrana puede retener completamente los iones F también para 
alimentaciones con concentraciones tan altas como 1 g.L−1 (1000 ppm). Además, en ausencia de 
iones de dureza, el flujo de permeado no se ve afectado por la concentración de F en las 
soluciones de alimentación. 
 
Figura 7. Filtración de agua desionizada contaminada con flúor: concentración de fluoruro medida en el permeado 
(CFpermeado) y el flujo de permeado (Jp) en función de la concentración de fluoruro en el tanque de alimentación  
(CFalimentación) para la membrana DM. El experimento se realizó a una velocidad de flujo cruzado de 0.013 m.s −1, y las 
temperaturas promedio del lado de alimentación y del lado de permeado fueron 331 y 293 K, respectivamente. Los 
volúmenes iniciales de alimentación y permeado fueron 2.4 y 0.40 L, respectivamente. 
Retención de sales 
 
Al observar los datos en la Figura 6, podemos notar que la concentración de los iones F 
no aumenta linealmente con el factor de concentración de alimentación, pero alcanza una 
meseta, que corresponde a aproximadamente 20 ppm (con un factor de concentración de 3) 
para NF, y hasta aproximadamente 40 ppm (con un factor de concentración de 5) para DM.  
Esto puede explicarse considerando la dureza del agua usada en el ensayo (4.45 mEquiv.L−1) y la 
escasa solubilidad de CaF2, que es 24.2 ppm a 298 K64. Por lo tanto, podemos esperar que se 
formen cristales de CaF2 durante la filtración y eventualmente precipitarán en la superficie de la 





Los iones que aportan dureza, como Ca+2 y Mg+2, son importantes agentes de incrustación, 
porque forman sales escasamente solubles con F y con varios otros aniones como CO3−2 y SO4−2.  
La precipitación de CaCO3 y otras sales de incrustación se puede observar indirectamente 
midiendo la conductividad de la alimentación y del permeado, ya que proporciona una 
estimación del total de iones libres en solución.  
Durante la NF, se alcanza una conductividad constante para factores de concentración 
superiores a 3 (ver Figura 8a), como ocurre con la concentración de iones fluoruro (ver Figura 
6a). La incrustación es contraproducente para el desempeño de la NF, ya que puede reducir el 
flujo de permeado y bajar la carga negativa de la superficie de la membrana65, reduciendo así la 
retención de los iones F. Por el contrario, la alta temperatura de la solución de alimentación de 
DM (∼ 331 K) dificulta la precipitación de sales inorgánicas, y la concentración de los iones libres 
en un factor de concentración de 8, es casi 3 veces mayor que la medida para la membrana NF 
(ver Figura 8). 
 
Figura 8. Conductividad de la alimentación y del permeado durante la concentración del sistema de agua modelo 
descripto en la Tabla 1. (a) La nanofiltración (NF) se realizó a ΔP = 9 bar y una velocidad de flujo cruzado de 0.17 L.s−1. 
(b) La destilación de membrana (DM) se realizó a una velocidad de flujo cruzado de 0.013 m.s−1, y las temperaturas 
promedio del lado de alimentación y del lado de permeado fueron 331 y 293 K, respectivamente. Los volúmenes 
iniciales de alimentación y permeado fueron 2.4 y 0.40 L respectivamente. 
La Figura 8a también muestra que la membrana de NF solo puede retener parcialmente 
los iones disueltos. Esto no sorprende, ya que se sabe que las membranas de NF tienen un mayor 
rechazo hacia los iones polivalentes que hacia los iones monovalentes. La retención total de sal, 
aquí estimada a partir de la relación entre la conductividad del permeado y el retenido, es de 
aproximadamente el 57 % cuando comienza la filtración. Luego, se observa una disminución 
constante en la retención de sal, que probablemente se deba al fenómeno de polarización y a la 
precipitación de cristales de sal en la superficie de la membrana, como se discutió anteriormente 
para la retención de los iones fluoruro.  
Por el contrario, la penetración de iones inorgánicos es insignificante para la membrana 
DM, también cuando se alcanzan factores altos de concentración (Figura 8b). Aquí, debe 
enfatizarse que, si bien se desea la retención de los iones fluoruro potencialmente dañinos, la 
composición del permeado de DM no es adecuada para el consumo humano, debido a su baja 
salinidad. Por lo tanto, cuando se usa DM para la producción de agua potable, se deben 





Incrustaciones y permeado 
Como la incrustación a menudo la producen sustancias orgánicas, nuestro sistema 
modelo se contaminó con sustancias húmicas (AH) a una concentración de 5 mg.L−1. Las 
moléculas de AH son contaminantes comunes, que pueden unirse a la superficie de la 
membrana, bloqueando los poros de la misma. La concentración de AH en la alimentación y en 
el permeado se investigó mediante análisis espectrofotométrico. La absorbancia de la solución, 
es un buen indicador de la concentración de sustancias húmicas. Los datos reportados en la 
Figura 9 señalan que ambas membranas pueden retener completamente las moléculas de AH 
ya que sus permeados tienen Abs ∼ 0, independientemente del factor de concentración. Sin 
embargo, la absorción de luz del concentrado de NF en el tanque de alimentación, muestra una 
tendencia inesperada: disminuye durante la filtración. La filtración se detuvo después de 
alcanzar un factor de concentración de 8.  
En este punto, se inspeccionó la superficie de la membrana, encontrándose un depósito marrón, 
que se puede observar en el recuadro de la Figura 9a. 
 
Figura 9. Absorbancia a 254 nm de la alimentación y del permeado durante la concentración del sistema de agua 
modelo en la Tabla 1. (a) La nanofiltración se realizó a ΔP = 9 bar, velocidad de flujo cruzado de 0.17 L.s−1; (recuadro) 
Superficie de la membrana polimérica de NF al final del experimento. (b) La destilación de membrana (DM) se realizó 
a una velocidad de flujo cruzado de 0.013 m.s−1, y las temperaturas promedio del lado de alimentación y del lado de 
permeado fueron 331 K y 293 K, respectivamente. Los volúmenes iniciales de alimentación y permeado fueron 2.4 y 
0.40 L. 
Nuevamente, la membrana de DM tiene un comportamiento diferente en comparación 
con NF. La concentración de AH en el tanque de alimentación de DM aumenta durante la 
concentración. Sin embargo, esta tendencia no es lineal y, por lo tanto, no se puede excluir la 
posibilidad de que parte de las moléculas de AH comiencen a adsorberse en la superficie de la 
membrana a altos factores de concentración. De hecho, el carácter anfifílico de las sustancias 
húmicas les permite interactuar tanto con el equipo de NF altamente hidrofílico, como con las 







La membrana de nanofiltración mostrada como recuadro en la Figura 9a, fue analizada mediante 
FT-IR. Una breve descripción de la técnica se hace en el Capítulo 2 de esta tesis. Los resultados 
indican que los ácidos húmicos filtrados, quedan retenidos en la misma (Figura 10): 
 
Figura 10. Espectros de transmitancia FT-IR de la membrana de nanofiltración, previa y posteriormente a su uso en 
el equipo de NF, en comparación con el espectro de ácidos húmicos puros.  
 
Como puede verse en la Figura 10, en la membrana usada aparecen las bandas 
características de absorción de los AH a aproximadamente 3400 cm-1 debida al estiramiento  
O–H de ácidos carboxílicos, fenoles y alcoholes; las bandas alrededor de 2920 – 2850 cm-1 son 
características del estiramiento de los enlaces C–H en carbonos alifáticos, mientras que las 
bandas en la zona de 1600 – 1650 cm-1 se debe al estiramiento de los enlaces C=O de ácidos 




La Figura 11 representa el flujo de permeado en función del factor de concentración 
para (a) la membrana NF y (b) la membrana de DM. Ambas membranas muestran una 
disminución del flujo durante la filtración. Sin embargo, dado que las dos tienen una interacción 
diferente con el ácido húmico y funcionan bajo diferentes fuerzas impulsoras, muestran un 






Figura 11. Flujo de permeado (Jp) durante la concentración del sistema de agua modelo de la Tabla 1. (a) La 
nanofiltración (NF) se realizó a ΔP = 9 bar, velocidad de flujo cruzado de 0.17 L.s−1; (b) La destilación de membrana 
(DM) se realizó a una velocidad de flujo cruzado de 0.013 m.s−1, y las temperaturas del lado de alimentación y del 
lado de permeado fueron 331 y 293 K, respectivamente. Los volúmenes iniciales de alimentación y permeado fueron 
2.4 y 0.40 L respectivamente. 
 
Como se observa en la Figura 11a, el flujo de permeado de la membrana NF al comienzo 
de la filtración es de 42 L(m2 h)-1 a ΔP = 9 bar; eso es solo el 72 % del valor medido para el agua 
desmineralizada. Esto puede atribuirse a un aumento de la presión osmótica a través de la 
membrana, debido a la alta fuerza iónica de la solución de alimentación y al ensuciamiento de 
la membrana, que en nuestro sistema es causado por la acumulación de sustancias húmicas en 
la superficie de la misma. Además, cuando se alcanza un factor de concentración de 3, el flujo 
de permeado de la membrana NF (Jp) tiene una caída brusca, y con un factor de concentración 
de ∼ 8, Jp es de solo 14 L(m2 h)-1. Este cambio probablemente se deba al depósito de partículas 
sobre la superficie de la membrana, ya que observamos indirectamente la precipitación de sal 
en las Figuras 6a y 8a, respectivamente (a partir de la medición de la concentración de fluoruro 
y la conductividad del concentrado de NF).  
La disminución del flujo de permeado para la membrana de DM es menos pronunciada 
en comparación con la membrana NF. Cuando se compara la filtración de agua desmineralizada, 
Jp es igual al 90 % al comienzo de la filtración, y del 55 % recién cuando se alcanza un factor de 












Sales en el concentrado de DM 
Si bien la mayoría de las moléculas de AH y las sales quedan en el precipitado marrón en 
NF, este precipitado consiste principalmente en sales de humato insolubles (como humato de 
calcio y magnesio67,68) y cristales minerales. El precipitado se filtró sobre un filtro de papel y se 
analizó por DRX. El patrón de difracción (ver Figura 12) se usó para investigar la composición de 
los cristales de sal precipitados después de enfriar el concentrado de DM. Los picos de nuestro 
difractograma fueron compatibles con solo dos tipos de cristales: fluorita y calcita (ver Tabla 2). 
Los difractogramas de referencia de otros minerales no coinciden con los picos de la Figura 12. 
Esto es consistente con las constantes del producto de solubilidad de las sales (Kps, a 278 K) que 
pueden formarse por concentración del sistema de agua modelo de la Tabla 1: CaF2 1.7×10−14, 
CaCO3 4.7 ×10−9, MgF2 8×10−8, MgCO3 4×10−5, CaSO4 2.5×10−5 (69). 
La baja solubilidad del CaF2 hace posible apuntar a su recuperación selectiva desde el 
concentrado de DM, como se muestra en la simulación en la Figura 13.  
Si consideramos la composición informada en la Tabla 1, el CaF2 es la primera sal que 
precipita durante la concentración. La filtración se puede detener antes de la formación de una 
cantidad significativa de calcita (CaCO3), lo que permite la recuperación de cristales de fluorita 
pura del concentrado de DM. 
 
Figura 12. Patrón DRX de los cristales en el concentrado DM, mostrado en la imagen insertada. (Recuadro: restos del 
flujo de retención en DM, luego de enfriamiento. 
 
Sustancia Picos a 2θ 
CaF2 70 28.6°, 47.5° y 56.4 ° 
CaCO3 71,72/ Ca0.94Mg0.06CO3 71 29.5°, 31.6°, 36.1°, 39.6 °, 43.3°, 47.6°, 48.6°/ 47.2°, 57.5° 
 









Figura 13. DM puede usarse para recuperar fluorita pura tras una concentración parcial de agua contaminada con 
fluoruro. El eje X indica el tiempo de filtración para 1 m3 de agua contaminada con fluoruro (Tabla 1) sobre una 
membrana del mismo tipo que se utilizó en nuestro experimento y un área de 50 m2. El eje Y indica la cantidad de sal 























Destilación por membrana para el tratamiento de aguas contaminadas con arsénico 
y mezcla de contaminantes 
 
En esta sección del capítulo se muestran las pruebas realizadas a 65 - 15 °C (338 - 288 K) 
(temperaturas de alimentación y permeado respectivamente), en donde se comprueba la 
capacidad de remoción de arsénico y mezcla de contaminantes, como ácidos húmicos y 
fluoruros en la misma corriente de alimentación. Además se muestran los resultados de las 
mismas pruebas con el arreglo de temperaturas 80 - 5 °C (353 – 278 K) (para  alimentación y 
permeado).  
En el primer caso, se emplearon las mismas temperaturas de trabajo que en los ensayos 
mostrados anteriormente donde se trataba el fluoruro como principal contaminante (65-15 °C), 
y a las cuales se encuentra el mejor flujo de permeado (ver Figura 5b). Las medidas realizadas 
con el par de temperaturas 80 - 5 °C, se llevaron a cabo en las condiciones que resultaron ser las 
óptimas para la membrana LiqTech73,74 modificada para ser súper hidrófoba75. 
Por lo tanto, las pruebas que aquí se muestran están destinadas a una comparación de 
los resultados obtenidos para la eliminación de fluoruro y arsénico de aguas con la técnica de 
DM empleando dos condiciones de temperatura diferentes.  
 
 
En esta sección se mostrarán los resultados en función del tiempo (en lugar de utilizar 
el factor de concentración (FC)), ya que al usar una temperatura (80 °C) más cercana a la de 
ebullición del agua, la corriente de alimentación se evapora parcialmente, reduciéndose el 
volumen de la misma, en consecuencia los tiempos de filtración se reducen notablemente. Es 
por esto que se toma el tiempo del proceso en el que estos efectos aún no son predominantes, 
y se utiliza esa medida de tiempo para evaluar todos los ensayos, tanto a 
80 - 5 °C como a 65 - 15 °C. El intervalo de tiempo elegido fue 90 min.  
Igualmente, y solo a modo de referencia, a los 90 min para el par de temperaturas  












Medidas a 65°C y 15°C para alimentación y permeado 
 
Las corrientes de alimentación seleccionadas fueron: (1) arsénico, (2) arsénico + fluoruro, tal 
como se detalla a continuación. 
(1) Arsénico: las medidas se realizaron variando la concentración de arsénico de la corriente de 
alimentación, en valores de 1 a 100 ppm. En todos los casos se empleó 1 litro de agua de red 
artificialmente contaminada con arsénico (NaAsO2, arsenito de sodio). Como se puede ver en la 
Figura 14, en todos los ensayos la concentración de arsénico en el permeado es CERO, y la 
concentración en la alimentación aumenta con el paso del tiempo. 
 
 
Figura 14. Concentración de arsénico (ppm) a través del tiempo de la corriente de alimentación; y en la corriente de 
permeado. 
 
(2) Arsénico + Fluoruro: se utilizó agua de red y una concentración de fluoruro de 50 ppm en 
todos los casos, variando la concentración de arsénico entre 1-100 ppm. La evolución temporal 
de la concentración de fluoruro en el permeado se muestra en la Figura 15a, indicando que los 
valores obtenidos en el permeado se encuentran por debajo del límite de detección 
recomendado por el fabricante del electrodo y, además, de la concentración máxima permitida 
por la OMS para aguas de consumo humano. Para el arsénico, las concentraciones crecientes en 
el tiempo en la corriente de alimentación y los valores nulos en la corriente de permeado se 






Figura 15. a) Concentración de fluoruro (ppm) a través del tiempo de las corrientes de permeado. b) Concentración 
de arsénico para las corrientes de alimentación y las corrientes de permeado a través del tiempo.  
 
Se realizaron adicionalmente pruebas de "largo tiempo", es decir, hasta que la 
alimentación alcanzó un volumen final de 100-200 mL, comenzando desde 1 litro en todos los 
casos. La primera prueba se realizó con agua de red, a la que se agregaron 100 ppm de arsénico 
+ 100 ppm de fluoruro (3). La segunda prueba se realizó con agua de red a la que se añadieron 
50 ppm de arsénico + 50 ppm de fluoruro + 50 ppm de ácido húmico (4). Los resultados 
obtenidos con ambas muestras y temperaturas de 65°C y 15°C para alimentación y permeado 
se presentan a continuación: 
(3) Arsénico + Fluoruro: 
La Figura 16 muestra la conductividad eléctrica de las corrientes de alimentación y permeado. 
El aumento constante de la conductividad en la corriente de alimentación en función del tiempo 
es indicativo de que el proceso de DM está funcionando. Por otro lado, la Figura 17a y 17b 
indican la concentración de fluoruro y arsénico en alimentación y permeado, respectivamente, 
en función del tiempo de tratamiento. 
 
Figura 16. Evolución temporal de la conductividad de la corriente de alimentación y de la corriente de permeado 






Figura 17. a) Concentración de fluoruro en la corriente de alimentación y permeado, medida en un intervalo total de 
6 h, con medidas parciales cada hora. b) Concentración de arsénico en la corriente de alimentación y permeado, 
medida en un intervalo total de 6 h, con medidas parciales cada hora. 
 
(4) Arsénico + Fluoruro + Ácido húmico: 
La Figura 18 muestra el aumento de la conductividad eléctrica para la corriente de alimentación, 
así como la calidad de la corriente de permeado que posee valores de conductividad eléctrica 
nula y concentraciones despreciables de ambos contaminantes. Las Figuras 19a y 19b indican la 
concentración de fluoruro y arsénico en alimentación y permeado, respectivamente. 
 
 
Figura 18. Conductividad de las corrientes de alimentación y de la corriente de permeado (µS/cm), medida en un 






Figura 19. a) Concentración de fluoruro en la corriente de alimentación y permeado, medida en un intervalo total de 
5 h, con medidas parciales cada hora. b) Concentración de arsénico en la corriente de alimentación y permeado, 
medida en un intervalo total de 5 h, con medidas parciales cada hora. 
 
Medidas de absorbancia 
En la Figura 20 se muestran únicamente las pruebas realizadas para la muestra (4) que 
contienen ácido húmico. La línea de base (CERO) se realizó con agua de red, las medidas de 
absorbancia fueron hechas a 254 nm. Como puede verse, en la primera hora hay una 
disminución de la absorbancia, indicando que parte del ácido húmico colocado inicialmente en 
la alimentación, se retiene dentro de la membrana. Luego de la primera hora se observa un 
aumento gradual de la concentración de ácidos húmicos en función del tiempo en la corriente 
de alimentación.  
 
 
Figura 20. Medidas de absorbancia para la corriente de alimentación con ácido húmico (negro), y la corriente de 






Medidas a 80°C y 5°C para alimentación y permeado 
 
Para este arreglo de temperaturas, primero fue necesario verificar que el flujo sea 
estable (usando únicamente agua de red en la corriente de alimentación). En la Figura 21 se 
muestran los datos para el par 80 - 5 °C, que indican que el flujo a través de la membrana es 
constante en el tiempo, ya que al transcurrir la destilación, la cantidad de agua que atraviesa la 
membrana es la misma, para un mismo intervalo de tiempo.  
 
Figura 21. Variación de flujo de agua de red a través de la membrana de destilación para un arreglo de temperaturas 
de 80 °C para alimentación y 5 °C para permeado. La corriente de permeado aumenta a través del tiempo, 
manteniendo el flujo constante. Se comienza con una corriente de permeado de 1 L y se enciende el equipo de 
Destilación, mostrando un aumento en la cantidad de agua permeada. Durante los primeros 15 min de operación, se 
espera que el equipo alcance las temperaturas indicadas, luego se toman las medidas. 
 
Con fines comparativos, se repitieron las corrientes utilizadas en los ensayos con el par 
de temperaturas 65-15 °C, la primera de las pruebas realizadas a estas temperaturas fue 
entonces: agua de red, con arsénico agregado artificialmente entre 1-100 ppm, que llamaremos 
(5). La segunda corriente contenía agua de red, a la que se le agregaron 50 ppm de fluoruro en 
todos los casos, variando la concentración de arsénico entre 1-100 ppm (6). Los resultados 
obtenidos con ambas muestras se presentan a continuación. 
(5) Arsénico: las pruebas se realizaron variando la concentración de arsénico de la corriente de 
alimentación, en valores que van de 1 a 100 ppm. En todos los casos se utilizó 1 litro de agua 
artificialmente contaminada con arsenito de sodio (NaAsO2) como alimentación. La Figura 22 






Figura 22. Evolución temporal de la concentración de As (ppm) de las corrientes de alimentación; más las corrientes 
de permeado. 
 
(6) Arsénico + Fluoruro: se utilizó agua de red y una concentración de fluoruro de 50 ppm en 
todos los casos, variando la concentración de arsénico entre 1-100 ppm. Se muestran en la 
Figura 23a los resultados de la concentración de fluoruro en el permeado, y de arsénico en 
permeado y en la alimentación en la Figura 23b. 
 
Figura 23. a) Evolución temporal de la concentración de fluoruro (ppm) de las corrientes de permeado. b) Evolución 
temporal de la concentración de As (ppm) para las corrientes de alimentación y permeado a través del tiempo. 
También en este caso se realizaron pruebas de "largo tiempo" para estas temperaturas, 
alcanzando un volumen final de 100-200 mL, comenzando con 1 litro. En este caso, el tiempo 
total utilizado fue más corto, ya que al trabajar a 80 °C para la corriente de alimentación, hay 
una evaporación elevada.  
La primera de las pruebas se realizó con una corriente conteniendo agua de red, a la que se 
agregaron 100 ppm de fluoruro y 100 ppm de arsénico, que llamaremos (7). La segunda, tenía 
una corriente de alimentación de agua de red a la que se añadieron 50 ppm de arsénico + 50 






(7) Arsénico + Fluoruro:  
La Figura 24 muestra el aumento de la conductividad eléctrica en la corriente de alimentación, 
así como la calidad de la corriente de permeado que posee valores de conductividad eléctrica 
nula y concentraciones despreciables de ambos contaminantes. Las Figuras 25a y 25b indican la 
concentración de fluoruro y arsénico en alimentación y permeado, respectivamente. 
 
 
Figura 24. Conductividad de la corriente de alimentación y de la corriente de permeado (µS/cm), medida en un 
intervalo total de 4 h, con medidas parciales cada hora. 
 
 
Figura 25. a) Evolución temporal de la concentración de fluoruro (ppm) de la corriente de alimentación y de la 
corriente de permeado, medida en un intervalo total de 4 h, con medidas parciales cada hora. b) Evolución temporal 
de la concentración de arsénico (ppm) de la corriente de alimentación y de la corriente de permeado, medida en un 









(8) Arsénico + Fluoruro + Acido Húmico: 
La Figura 26 muestra el aumento de la conductividad eléctrica para la corriente de alimentación, 
así como la calidad de la corriente de permeado que posee valores de conductividad eléctrica 
nula y concentraciones despreciables de ambos contaminantes. Las Figuras 27a y 27b indican la 
concentración de fluoruro y arsénico en alimentación y permeado, respectivamente. 
 
Figura 26. Evolución temporal de la conductividad de la corriente de alimentación y de la corriente de permeado 
(µS/cm), en un intervalo total de 3 h, con medidas parciales cada hora. 
 
 
Figura 27. a) Evolución temporal de la concentración de fluoruro (ppm) de la corriente de alimentación y de la 
corriente de permeado, en un intervalo total de 3 h, con medidas parciales cada hora. b) Evolución temporal de la 
concentración de arsénico (ppm) de la corriente de alimentación y de la corriente de permeado, en un intervalo total 









Medidas de absorbancia 
En la Figura 28 se muestran únicamente las pruebas realizadas para la muestra (8) que 
contienen ácido húmico. La línea de base (CERO) se realizó con agua de red, las medidas de 
absorbancia se realizaron a 254 nm. Como puede verse, aunque la concentración en la 
alimentación aumenta a medida que pasa el tiempo, parte del ácido húmico colocado en el 
momento de inicio en la alimentación, se retiene en la membrana, ya que al principio se detecta 
una mayor concentración de ácido húmico. 
 
Figura 28. Absorbancia a 254 nm para la corriente de alimentación con ácido húmico, más la corriente de permeado 
a través del tiempo, de los ensayos “largo tiempo”.  
 
Resumiendo la información que arrojan las figuras hasta este momento, se obtiene la Tabla 3: 
 65-15 °C 80-5 °C 
Corriente de 
Alimentación 
As final (ppm) F- final (ppm) As final (ppm) F- final (ppm) 
Arsénico 0 - 0 - 
Arsénico + Fluoruro 0 Menor a 0.2 0 Menor a 0.2 
 
 
Medidas “largo tiempo” 
 
































As + F- + ácido 
Húmico 
~ 0 0 Menor a 0.2 ~ 0 0 Menor a 0.2 
 
Tabla 3. Resumen de los datos obtenidos de las Figuras 14 a 28. Se muestran valores finales de las corrientes de 





A partir de esta información, podemos decir que si bien hay un aumento de la velocidad 
de producción de agua de calidad (en las pruebas “largo tiempo”) ya que el flujo a través de la 
membrana para 80 °C es aproximadamente el doble que cuando se trabaja con alimentación a 
65 °C, este aumento de velocidad no justifica la inversión económica para el aumento/descenso 
de los pares de temperatura elegidos. 
Si bien esta mejora en el tiempo de producción de aguas es notable (pasando de un 
tiempo de entre 5 y 6 h, a un tiempo total de entre 3 y 4 h), observamos nuevos problemas como 
la evaporación de la corriente de alimentación y la deformación de los tubos por donde circula 
la misma (tubos internos de polipropileno) debido al uso de una temperatura cercana a la 
temperatura de ebullición del agua (80 °C). Esta deformación, traería problemas a largo plazo, 
es decir con los sucesivos usos, ya que la deformación de los tubos hace que estos se doblen o 
replieguen sobre sí mismos, reduciendo la superficie de contacto entre ambas corrientes; 
incluso la temperatura puede aumentar el tamaño de los poros por donde fluye el vapor, lo que 

























Tanto NF como DM permiten el rechazo de iones fluoruro en solución. Sin embargo, 
estos dos procesos se basan en diferentes mecanismos de permeación y selectividad, y por lo 
tanto muestran diferentes rendimientos durante la concentración de agua contaminada con 
fluoruro. La membrana de NF es parcialmente permeable a los iones fluoruro y, por lo tanto, no 
es adecuada para tratar corrientes con alta concentración del ion; además trabajando con altos 
factores de concentración, el filtrado puede tener una concentración de fluoruro no apta para 
el consumo humano. Sin embargo, tiene una productividad de agua mucho mayor que la unidad 
de DM, incluso después de que la superficie de la membrana NF sufrió ensuciamiento e 
incrustaciones. 
La característica más importante de DM es que la calidad de la corriente de alimentación 
fría, permaneció constante durante todo el tiempo de filtración, mientras que la concentración 
de fluoruro en el permeado estuvo por debajo del límite de detección del electrodo (0.2 ppm), 
incluso después de alcanzar un factor de concentración de 9. La DM tiene una mayor resistencia 
a la suciedad y al sarro que el equipo de NF. Además, no requiere alta presión, y el calentamiento 
solar o el calor residual de algún proceso, pueden explotarse para generar un gradiente de 
presión de vapor a través de la membrana. Sin embargo, los principales inconvenientes de la 
DM son: la baja productividad del agua y la escasa salinidad del permeado, que debe aumentarse 
a un nivel seguro para el consumo humano.  
Se ha demostrado la eficiencia de la DM para el tratamiento de contaminantes tan 
peligrosos como el arsénico, y además en combinación con otros del tipo fluoruro y ácidos 
húmicos, corroborando la versatilidad de esta técnica adaptable a las necesidades locales. 
Si bien la producción de agua para el par de temperaturas 80-5 °C es superior a la que 
se obtiene si se trabaja a 65-15 °C, este aumento de velocidad no justifica la inversión en energía 
requerida. 
Finalmente, los permeados del módulo NF y DM se pueden mezclar para obtener agua 








































Los soportes magnéticos (microesferas, nanoesferas y ferrofluidos) han sido 
ampliamente utilizados en el campo de la biología y la medicina. Estos soportes magnéticos 
consisten en núcleos magnéticos inorgánicos (como la magnetita, maguemita, hematita, níquel, 
aleaciones de cobalto, etc.) y recubrimientos que poseen grupos activos para algún fin 
específico. Los parámetros más importantes de los soportes magnéticos son el tamaño y la 
distribución de tamaño, estructura, hidrofobicidad/hidrofilicidad y densidad de los grupos de 
superficie reactivos, como así también su superparamagnetismo76.  
Para preparar soportes superparamagnéticos se han empleado muchos enfoques diferentes 
incluyendo recubrimiento de macromoléculas, co-polímeros de monómeros, y silanización entre 
otros. En el presente trabajo de tesis, se preparó un nuevo adsorbente magnético de tamaño 
nanométrico que utiliza hidróxido de aluminio como recubrimiento: nanopartículas de 
NP1@Al(OH)3 y NP2@Al(OH)3, y se evaluó su aplicación en la eliminación del fluoruro de 
soluciones acuosas.  
Este adsorbente combina las ventajas de las nanopartículas magnéticas y del recubrimiento de 
hidróxido de aluminio, que le otorga cualidades especiales que incluyen: facilidad de 
preparación, alta capacidad de adsorción y fácil aislamiento de las soluciones muestra, mediante 






















 NH3 26-30%; Etil éter (98%) marca Biopack S.A, Acetil acetonato de hierro (Fe(acac)3) 
(97%) marca Fluka, Cloruro de aluminio (AlCl3) (98%), Acetona (98%), Difenil éter (98%), 
FeCl3.6H2O (99.5%), y FeSO4.7H2O (99.5%) marca Merck, Etanol (96%) Purocol S.A, Ácido oleico 
(90%) marca Aldrich, Oleilamina (70%) marca Aldrich, Fluoruro de sodio (NaF) marca Anedra. 
 Agua Mili-Q. 




Síntesis de Nanopartículas: NP1 y NP2 
 
NP1: estas nanopartículas se prepararon mediante el método convencional de co-precipitación, 
con algunas modificaciones76. Se disolvieron 6.22 g de FeCl3.6H2O y 3.17 g de FeSO4.7H2O en 100 
mL de agua desionizada bajo nitrógeno gaseoso con agitación vigorosa a 363 K. En ese momento, 
se añadieron 7.5 mL de NH3 al 25 % a la solución y se mantuvo a 363 K durante 30 min. El color 
de la solución cambió de naranja a negro inmediatamente. Los precipitados de magnetita se 
lavaron dos veces con agua desionizada y una vez con cloruro de sodio 0.02 M. Se separaron del 
líquido por decantación magnética. 
 
Figura 1a. Esquema simplificado de síntesis de NP1. 
 
NP2: se empleó el método informado por Pérez de Berti et al.77. Brevemente, se mezclaron 
Fe(acac)3 (4 mmol), ácido oleico (12 mmol), oleilamina (12 mmol) y éter difenílico (20 mL). Se 
calentaron a 473 K durante 45 min siempre a reflujo y luego se calentaron a 538 K durante otros 
45 min. Se añadió etanol (80 mL) a la mezcla después de enfriar a temperatura ambiente. Se 










Medio acuoso78: se suspendieron las NP (NP1 o NP2) en 20 mL de agua bidestilada. Luego se 
goteó 1 M de cloruro de aluminio, en relación 1:5 Fe-Al.  Se ajustó el pH de la mezcla a 8.0, 
mediante el agregado de NaOH 2 M. La mezcla se agitó durante 2 h. Durante todo el proceso, la 
temperatura se mantuvo a 353 K. Finalmente se lavaron las partículas con agua bidestilada. 
 
Medio orgánico79:  con una relación 1:3 de Fe:Al (NP1 o NP2) se agregó AlCl3.  Se dispersaron las 
NP (250 mg) en 30 mL de dietiléter con 20 min de sonicación, formándose una suspensión 
marrón oscura. A la misma se agregaron gota a gota 20 mL de dietiléter que contenían la 
cantidad necesaria de AlCl3. La mezcla se sonicó durante 20 min. Transcurrido este tiempo, se 
adicionaron 10 mL de acetona y se volvió a sonicar por otros 20 min. El producto se recogió por 













Caracterización de las Nanopartículas 
 
TEM 
 La microscopía por trasmisión de electrones (TEM) es una técnica que permite obtener 
información sobre la microestructura de una muestra. La técnica consiste en hacer incidir un haz 
de electrones sobre una muestra, el cual es trasmitido a través de la misma y por la interacción 
de los electrones trasmitidos con la muestra, se forman imágenes de su estructura. Esta imagen 
es aumentada y enfocada en una pantalla fluorescente, para ser detectada por una cámara. 
Esta técnica se utilizó para la caracterización de forma y tamaño de las distintas 
nanopartículas. Todas las imágenes se tomaron con un microscopio JEOL JEM 1200 EX II. Las 
muestras se prepararon colocando una gota de las suspensiones en rejillas de malla 300 
recubiertas con una película de piroxilina. Luego se evaporó el agua en el aire. El análisis 
estadístico de las imágenes para encontrar la distribución de tamaños, se realizó empleando el 
software ImageJ. 
Magnetometría 
Un magnetómetro de muestra vibrante mide el momento magnético de una muestra 
cuando ésta vibra en presencia de un campo magnético estático, a partir del cual se puede 
determinar la magnetización y la susceptibilidad magnética. Las características de cualquier 
material magnético definen sus posibles aplicaciones y están descriptas en términos de su curva 
de magnetización en función del campo magnético (M vs. H).  
El instrumento de medición más comúnmente usado para la determinación de curvas M 
vs. H (lazo de histéresis) es el magnetómetro de muestra vibrante o VSM, pudiendo medir las 
propiedades magnéticas básicas de materiales en función del campo magnético externo, la 
temperatura y el tiempo80. Este dispositivo nos permite medir las curvas de magnetización o 
lazos de histéresis de un material. Su funcionamiento81 está basado en el cambio de flujo en una 
espira cuando se hace vibrar una muestra magnetizada cerca de la misma. La muestra está 
dentro de una pequeña cápsula que se encuentra adosada al extremo de una varilla no 
magnética, la cual está fijada a un vibrador mecánico. El campo magnético oscilante que genera 
la vibración de la muestra, induce una FEM alterna en las espiras de detección, cuya magnitud 
es proporcional al momento magnético de la muestra. De esta manera, es posible medir el 
momento magnético de la muestra, y por ende, la magnetización.  
Las muestras se midieron con un magnetómetro de muestra vibrante (VSM) Lake Shore 
Modelo 7404. Campo máximo de 2 T, a temperatura ambiente (23 °C). 
FT-IR 
La espectroscopía IR es el método por el cual se estudia la absorción o emisión de 
energía radiante originada por la interacción entre la radiación electromagnética y el material 
en estudio. La IR se basa en que las moléculas tienen la posibilidad de rotar y vibrar a distintas 
frecuencias (modos normales vibracionales). Es decir que una molécula puede absorber la 
energía de fotones en el rango energético de IR en el caso en que exista una diferencia en el 





la frecuencia asociada con la radiación resuena con el movimiento vibracional. Existen modos 
vibracionales que inducen oscilaciones que pueden entrar en resonancia con un haz de IR. Esto 
produce un intercambio de energía entre el haz y las moléculas constituyentes. Existe un 
comportamiento característico para un enlace con un tipo atómico, un entorno químico y una 
concentración de enlaces determinadas. Se puede decir entonces, que en un espectro infrarrojo 
se manifiestan bandas asociadas a prácticamente todos los compuestos moleculares. Cada una 
de estas bandas correspondería a un movimiento de vibración de uno de los enlaces dentro de 
la molécula. Se sostiene entonces que el conjunto, constituye la huella dactilar del compuesto. 
Cada compuesto tendrá un comportamiento particular frente a un haz de infrarrojos, en esto se 
basa la eficacia de la espectroscopía IR82. 
Esta técnica se utilizó para caracterizar los grupos funcionales de cada NP, empleando 
un equipo Nicolet 380 con un accesorio de transmisión. Cada espectro fue obtenido a través del 
método de pastilla con KBr y se registraron 64 barridos desde 4000 a 400 cm-1, con una 
resolución de 4 cm-1. Para hacer cada pastilla se llevó a cabo una molienda de la muestra con 
KBr y se hicieron medidas preliminares hasta encontrar la relación másica adecuada. Luego, se 
puso cada pastilla por 24 h en estufa a 323 K y se realizaron las medidas correspondientes. 
DRX  
La difracción de rayos X (DRX) se ha utilizado en el último siglo para analizar la 
composición de suelos e identificar minerales, aleaciones, metales, materiales catalíticos, 
ferroeléctricos entre otros. Este tipo de análisis se ha incorporado por William Henry Bragg y su 
hijo desde 1913, quienes establecieron las bases de la ciencia conocida como radiocristalografía. 
Esta técnica de estudio de materiales se ha aplicado en el área de nanociencias, debido a que la 
información que arroja un difractograma ayuda a determinar la estructura cristalina y la 
composición de un material, e incluso, a partir de un difractograma se pueden calcular los 
tamaños de grano. El difractograma está formado por reflexiones (picos) que corresponden a 
las distancias nanométricas entre familias de planos de átomos. 
La información que se obtiene a partir de los difractogramas permite determinar el 
sistema cristalino al que pertenece el compuesto, así como los parámetros de celda, es decir, la 
unidad mínima con que se organiza un cristal. Con las intensidades de las reflexiones es posible 
determinar la distribución de los átomos dentro de la celda. La geometría de los perfiles en los 
picos (o máximos de difracción), permite determinar el tamaño de los cristales. Otra aplicación 
es la identificación de la composición de una muestra con base en su estructura cristalina.  
La identificación se hace a partir patrón de difracción de rayos X característico para cada 
compuesto natural o sintético, que es como una huella digital83. 
La técnica consiste en hacer incidir un haz de rayos X sobre el sólido a estudiar. La 
interacción entre el vector eléctrico de la radiación X y los electrones de la materia que atraviesa 
dan lugar a una dispersión. Al producirse la dispersión tienen lugar interferencias (tanto 
constructivas como destructivas) entre los rayos dispersados, ya que las distancias entre los 






En esta tesis, las medidas se realizaron en un difractómetro Philips-APD PW 1710. Los 
difractogramas se obtuvieron en el rango angular 3 - 90° (2θ), con un paso de 0.02° en 2θ y un 
tiempo por paso de 1 s. La radiación CuKα (1.54 Å) fue monocromatizada utilizando un filtro de 
Ni. El difractómetro se encuentra equipado con una rendija de divergencia de ½ °, una rendija 
de recepción de 0.2 mm y una rendija de dispersión de 1°. 
Mössbauer 
La espectroscopia Mössbauer está basada en el efecto Mössbauer, es decir, en la 
emisión y absorción resonante de rayos gamma por núcleos sin pérdida de energía debida al 
retroceso nuclear. La absorción resonante nuclear se ha observado en más de un centenar de 
transiciones nucleares de diferentes isótopos de varios elementos (la espectroscopia Mössbauer 
solo se aplica a sólidos o disoluciones congeladas independientemente de su carácter cristalino 
o amorfo)84. La técnica consiste en utilizar el mismo tipo de núcleo en dos sólidos. En uno de 
ellos se utiliza el núcleo en estado de radiación o excitado, y en el otro en estado absorbente o 
fundamental. Así, es posible absorber en el segundo, la radiación gamma (fotón) emitida por el 
primero.  
El método es tan sensible, que si un sólido se mueve con relación al otro con la mínima 
velocidad de un milímetro por segundo, la resonancia es destruida por el efecto Doppler. Cada 
fotón que llega al absorbente, tiene una cierta probabilidad de resonar en un núcleo idéntico y 
el resto de los fotones atraviesan el material sin ser absorbidos. Los núcleos que atrapan fotones 
son llevados a un nivel excitado de energía, que luego de un tiempo en ese estado (vida media 
del estado excitado) un nuevo fotón será emitido isotrópicamente (en cualquier dirección); con 
lo cual la probabilidad de que llegue al detector puede ser considerada despreciable. El isótopo 
más utilizado, dadas sus buenas características y costo, es el 57Co que decae en 57Fe con estados 
del núcleo excitados85.  
Las energías de los niveles nucleares dependen de múltiples interacciones entre las que 
cabe mencionar las interacciones entre el núcleo y los electrones que lo rodean (interacciones 
hiperfinas). En el espectro pueden observarse corrimientos o desdoblamientos de los niveles de 
energía del núcleo, dependiendo del tipo de interacción, como muestra la Figura 2. 
 






Como se señala en la Figura 2, estas interacciones son fundamentalmente tres85: 
Interacción monopolar eléctrica: Esta interacción surge de la diferencia de densidades 
electrónicas en el volumen finito del núcleo atómico en la fuente y el absorbente que originan 
que un mismo material haya una diferencia de energía entre los niveles excitado y fundamental 
de la fuente y del absorbente. La energía de interacción entre la carga del núcleo y el potencial 
debido a los electrones de su entorno da lugar al corrimiento isomérico (δ), que consiste en un 
desplazamiento del mínimo de transmisión respecto del cero de velocidad (Figura 2a). 
Interacción cuadrupolar eléctrica: Se debe a la interacción entre el momento 
cuadrupolar eléctrico del núcleo y el gradiente de campo eléctrico debido a los electrones (que 
depende de la distribución de carga electrónica). El parámetro observable se denomina 
separación o desdoblamiento cuadrupolar (EQ) (Figura 2b). 
Interacción dipolar magnética: se debe a la interacción entre el momento dipolar 
magnético del núcleo y el campo magnético en la posición del núcleo. Este campo magnético 
puede deberse a una fuente externa o interna (ferromagnetismo, ferromagnetismo o anti-
ferromagnetismo). En este caso se desdoblan tanto el estado fundamental como el excitado, 
resultando en general un espectro con seis mínimos de transmisión (sextete). Esta es la forma 
del espectro de una lámina de hierro natural, que se utiliza como calibración de los 
espectrómetros. El parámetro observable es el campo magnético efectivo o desdoblamiento 
magnético (B  EM) (Figura 2c). 
El efecto Mössbauer se manifiesta muy notoriamente en el hierro y los compuestos que forma, 
por lo que se ha transformado en una herramienta de estudio muy valiosa para este tipo de 
materiales. 
Las medidas de los espectros Mössbauer de transmisión de 57Fe fueron realizadas a 
temperatura ambiente en un espectrómetro convencional de 512 canales con una fuente de 
57CoRh con actividad nominal de 10 mCi. La calibración en velocidad fue realizada utilizando una 
lámina de α-Fe de 12 µm de espesor que también se tomó como referencia para los corrimientos 
isoméricos. Los espectros se analizaron numéricamente utilizando distribuciones de 
desdoblamientos cuadrupolares y de campos magnéticos hiperfinos.  
 
XPS 
La espectroscopia de electrones para el análisis químico proporciona información acerca 
de la composición atómica de la muestra y también sobre la estructura y el grado de oxidación 
de los elementos que forman los compuestos que están siendo examinados. Uno de los fotones 
de un haz monocromático de rayos X, de energía hʋ, desplaza a un electrón (e-) de un orbital K. 
Este proceso puede ocurrir en un átomo, una molécula o un ion. La energía cinética del electrón 
emitido se mide en un espectrómetro de electrones. La energía de enlace de un electrón es 
característica del átomo y del orbital en el que se encontraba el electrón que ha sido emitido.  
Las aplicaciones más importantes de la técnica de XPS se basan en el hecho de que la 
interacción de los electrones con la materia es muy fuerte y las energías de los electrones 





emitidos o que han interaccionado en la superficie de la muestra pueden alcanzar el detector 
para ser analizados. Por esto, la técnica XPS es superficial, informando sobre tres o cuatro capas 
de átomos en la superficie de la muestra87. 
Los espectros se tomaron excitando con radiación de 1486.6 eV (Al K, no 
monocromático), voltaje del ánodo 13 kV y una potencia de 300 W. Se utilizó un analizador de 
energías hemisférico PHOIBOS 100 MCD, SPECS operando (en modo FAT: Fixed Analyzer 
Transmission) con una energía de paso de 40 eV y 10 eV en las regiones con mayor resolución. 
La escala de energía se calibró con una muestra de Au-Cu: Au 4f7/2: 84 eV y Cu 2p3/2: 932.66 eV. 
 
ICP-MS 
La espectrometría de masas por plasma acoplado inductivamente (ICP-MS) es altamente 
sensible y capaz de determinar de forma cuantitativa casi todos los elementos presentes en la 
tabla periódica que tengan un potencial de ionización menor que el potencial de ionización del 
argón a concentraciones muy bajas (hasta del orden del nanogramo/litro). Se basa en el 
acoplamiento de un método para generar iones (plasma acoplado inductivamente) y un método 
para separar y detectar los iones (espectrómetro de masas). 
La muestra en forma líquida, es transportada por medio de una bomba peristáltica hasta 
el sistema nebulizador donde es transformada en aerosol por el gas argón. Este aerosol es 
conducido a la zona de ionización que consiste en un plasma generado al someter un flujo de 
argón a un campo magnético oscilante, inducido por una corriente de alta frecuencia. En el 
interior del plasma se pueden llegar a alcanzar temperaturas de hasta 800 K. En estas 
condiciones, los átomos presentes en la muestra son ionizados. Los iones pasan al interior del 
filtro, allí son separados según su relación carga/masa. Cada una de las masas sintonizadas, llega 
al detector donde se evalúa su abundancia en la muestra88. 
El Fe y el Al se analizaron mediante espectrometría de masas de plasma de acoplamiento 
inductivo (ICP-MS 7700, Agilent Technologies Inc, EE.UU) después de digerir con HNO3 según el 
método estándar 3030-D/3125 B. El proceso de digestión se realizó con un equipo CEM MARS5. 
Luego se procedió a inyectar en el ICP-MS. 
 
Espectroscopia de absorción de rayos X  
       XAS: XANES/EXAFS 
  Para identificar la especiación química de los metales contenidos en nuestros 
nanomateriales se realizó absorción de rayos X. Este grupo de técnicas relacionadas se 
desarrolló a principios de la década de 1970 y se usa ampliamente en las instalaciones de 
sincrotrón. Independientemente de la complejidad de la muestra, la señal proviene de todos los 
átomos de un solo elemento seleccionado por la energía de los rayos X.  
La información estructural proporcionada con estas técnicas se puede obtener a partir de 





rayos X cerca de la estructura del borde (XANES) como las espectroscopias de absorción de rayos 
X extendida de estructura fina (EXAFS).  
La absorción de rayos X ocurre cuando un átomo adquiere toda la energía de un fotón 
de rayos X, que se utiliza para excitar los electrones a un estado de energía superior desocupado 
o al continuo, donde el electrón ya no está asociado con el átomo. La promoción de un electrón 
a un estado de mayor energía mediante la absorción de rayos X es de corta duración, del orden 
del femtosegundo. El hueco generado se llena con un electrón que se desexcita de un orbital de 
mayor energía. La transición va acompañada de procesos de relajación que pueden ser de 
radiación de fluorescencia, producción de electrones Auger o electrones secundarios o fotones. 
La espectroscopia de absorción de rayos X implica la medida del coeficiente de absorción de 
rayos X (μ) en función de la energía de los rayos X. El coeficiente μ es la probabilidad de que un 
rayo X sea absorbido por una muestra y es una función de la energía de los rayos X incidentes. 
La probabilidad de absorción aumenta drásticamente cuando la energía de los rayos X incidentes 
coincide con la energía que se requiere para excitar un electrón a un nivel de energía 
desocupado. Estas discontinuidades en el coeficiente de absorción se denominan bordes de 
absorción. Cada elemento tiene un conjunto específico de bordes de absorción en las energías 
de enlace de sus electrones89. La energía de un borde específico aumenta a medida que aumenta 
el número atómico del elemento. Esto se debe a que los elementos con números atómicos más 
grandes tienen núcleos cargados más positivamente y, por lo tanto, los electrones en un orbital 
atómico dado se atraen con más fuerza.  
La forma del borde de absorción está relacionada con la densidad de estados disponibles 
para la excitación del fotoelectrón. Por lo tanto, la geometría de unión y el estado de oxidación 
del átomo modifican la parte XANES del espectro. El cambio en el estado de oxidación suele ir 
acompañado de un cambio en la simetría, que afectará las características del borde de 
absorción: podría aparecer un pico anterior al borde. La intensidad de los picos previos al borde 
depende no solo de la cantidad de especies que la generan, sino también de la simetría del 
átomo coordinado. Este efecto puede usarse para cuantificar las proporciones relativas del 
elemento en diferentes estados de oxidación90. La parte EXAFS de un espectro es la parte 
oscilatoria normalizada del coeficiente de absorción por encima del borde de absorción a 
aproximadamente 1000 eV o más. Esta región se utiliza para determinar entornos locales de 
enlace molecular de elementos. Contiene información sobre los tipos y el número de átomos en 
coordinación con los átomos absorbentes, sus distancias interatómicas y el grado de desorden 
de enlaces moleculares locales.  
Puede resumirse entonces que con la técnica XAS es posible determinar el estado 
químico del elemento absorbente (estado de oxidación, densidad electrónica de estados 
desocupados) de forma químicamente selectiva, desde los más livianos como el Ti hasta metales 
nobles como el Pd. Los modos de detección pueden ser por transmisión o fluorescencia y las 
muestras pueden ser sólidas o líquidas, e incluso, en algunos casos, pueden ser analizadas en 
condiciones de funcionamiento (in situ). Esto resulta especialmente apropiado para el estudio 
de materiales nanoestructurados, amorfos y superficies, donde técnicas más convencionales 
como la difracción de rayos X resultan limitadas o no pueden brindar información91. 
 XANES por su parte, es una de las técnicas de análisis más apropiadas para estudiar la 





con las sondas de espectroscopia XANES de borde K de Fe, se estudia el estado de oxidación 
promedio de Fe en la muestra93. Los espectros de Fe K XANES se registraron en el espectrómetro 
de absorción de rayos X Looper R-XAS, instrumento interno en el instituto (INIFTA). Los espectros 
se recogieron de 7000 a 7300 eV en pasos reducidos (0.5 eV) utilizando un monocromador de 
Si(400) con una abertura de hendidura vertical de 0.5 mm, y se midieron a temperatura 
ambiente en el modo de transmisión. El rayo golpeó la muestra (membrana) preparada para 
este propósito. El espectrómetro R-XAS se calibró en energía usando referencia de hierro 
metálico (Fe0, E0 = 7112 eV) medido en las mismas condiciones que las muestras. 
Los datos se procesaron utilizando ATHENA con el algoritmo de eliminación de fondo 
AUTOBK94. Los espectros se normalizaron antes y después del borde para obtener un salto de 
unidad de borde para facilitar las comparaciones entre diferentes muestras.  
 
Determinación de la concentración de fluoruro 
 
La concentración de fluoruro de las soluciones acuosas contaminadas artificialmente 
con NaF, fueron medidas con el electrodo Van London Phoenix Co. Fluoride ion Selective 
Electrodes (ISE), Model FOO1503. La respuesta del electrodo se obtuvo trazando la 
concentración de fluoruro (ppm) vs. potencial (mV) resultando una línea recta con una 
pendiente de 56±2 mV, entre 1 y 100 ppm a 298 K. 
 
Evaluación de citotoxicidad 
Cultivo celular: se cultivaron células HepG2 [HEPG2] carcinoma hepatocelular humano 
(ATCC®HB-8065™) en medio de Eagle modificado (MEM) (GIBCO) que contenía un 10 % de FBS 
(Internegocios S.A) y 100 μg.ml-1 de penicilina. Los cultivos celulares se realizaron en una 
incubadora con 5 % de CO2 y 95 % de aire a 310 K. Se sembraron 1.0x104 células en placas de 96 
pocillos y se cultivaron durante 24 h hasta la confluencia. 
MTT: este método se usa para determinar la viabilidad celular, la cual es evaluada mediante la 
formación de un compuesto coloreado, que tiene lugar en las mitocondrias de las células viables. 
La capacidad de las células para reducir al MTT (bromuro de 3(4,5 dimetil-2-tiazoil)-2,5-
difeniltetrazólico) constituye un indicador de la integridad de las mitocondrias y su actividad 
funcional es interpretada como una medida de la viabilidad celular. Así, la determinación de la 
capacidad de las células de reducir el MTT a formazan después de la exposición de las células a 
un compuesto, permite obtener información acerca de la toxicidad del compuesto que se 
evalúa.  
Evaluación de la citotoxicidad: las células HepG2 (1.0x104) se sembraron en 100 μL de MEM 
(GIBCO) que contenía FBS al 10 % (Internegocios S.A.) y 100 μg.mL-1 de penicilina, se incubaron 
durante la noche a 37 °C con 5 % de confluencia de CO2. Luego se eliminó el medio y se incubaron 
las células durante 24 h con diferentes concentraciones de fluoruro, 1 g.L-1 de nanopartículas o 
una mezcla en MEM. Cada experimento fue comparado con un cultivo de control. La 






La incorporación de las NP fue realizada por agregado en el medio de cultivo de 1g. L-1 
de cada tipo de NP, previa sonicación durante 12 h para evitar la formación de agregados. Las 
células fueron incubadas en presencia o ausencia de NP durante 24 h. Luego se realizó un lavado 
con PBS, con el fin de eliminar aquellas partículas no incorporadas a las células y por último se 
adicionó solución de NaF al medio de cultivo hasta alcanzar una concentración final de 20, 60, 






























Resultados y discusión 
 
Caracterización de las Nanopartículas sin recubrimiento 
 
Los resultados de la caracterización de NP1 y NP2 que se realizaron también para las 
muestras con recubrimientos de Al(OH)3 (TEM, magnetometría, XAS), se muestran en la sección 




La información disponible en bibliografía, muestra que las principales diferencias entre 
los óxidos de hierro se encuentran en la región alrededor de 720 eV, donde los picos satélite 
están asociados al Fe 2p3/295. En el caso de las NP que aquí se estudian, los resultados obtenidos 
se encuentran en la Tabla 1. 
 
Este análisis se aplicó con el fin de estudiar las cantidades relativas de Fe+2 y Fe+3. Yamashita et 
al.96 estudiaron la posición máxima del pico Fe 2p3/2 empleando espectroscopia XPS de alta 
resolución. Estos autores reportaron para materiales del tipo Fe2O3 energías de enlace de Fe 
2p3/2 y Fe 2p1/2 de 711.0±0.01 y 724.6±0.17 eV respectivamente. También observaron un pico 
satélite de Fe 2p3/2 a 718.8±0.13 eV. Para Fe3O4 las energías de enlace reportadas por estos 
autores fueron 710.6±0.05 y 724.1±0.07 eV respectivamente, en concordancia con trabajos 
anteriores97,98. 
 
La presencia del muy pequeño pico satélite para Fe 2p3/2 a 719.4 eV en el espectro de la 
muestra NP1 (Tabla 1) parece ser indicativo de la presencia de una fase adicional de óxido de 
hierro además de una fase característica de la magnetita. Los picos satélite a ~ 719 eV son 
característicos de las especies de Fe+3 que se ven típicamente en Fe2O3 99. El pico a 711.9 eV en 
el espectro de NP2 se asigna a Fe+3 presente en el oleato de hierro100. Sin embargo, de acuerdo 
con Minati et al.95, todas las NP basadas en óxido de hierro son una mezcla de magnetita y 
maguemita alojada en una estructura de tamaño nanométrico, y el orden cristalino de estas dos 
fases se pierde parcialmente.  
 
La deconvolución de los picos 1s del oxígeno para ambas nanopartículas, muestra dos 
componentes: uno centrado a 530.5±0.1 eV correspondiente al oxido metálico, y un segundo 
pico a mayores energías de enlace (532.5±0.1 eV), que es asignado a los grupos hidroxilo de la 
muestra101. Los valores característicos se encuentran alrededor de 530 eV, que coincide con los 

































Tabla 1. Ajustes para orbitales 2p y 1s, se muestra la ubicación del pico (eV) y el ajuste correspondiente (ᵪ2). (1) Se 
observan satélites a 699.9 y 719.4 eV. (2)  Se observa un satélites a 700.2 eV. (3) Los gráficos se presentan en el 




Para la obtención de los espectros DRX se utilizaron muestras prístinas de NP1 y NP2 
como polvo sólido (Figura 3). Los picos marcados en rojo son los de porcentaje más alto, 




Figura 3. Picos obtenidos en ensayo DRX y comparación (en rojo) con los picos característicos obtenidos utilizando el 
programa de análisis DataBase. 
 
Las principales señales observadas para ambas muestras en el eje 2θ son: 18.3 (100), 
30.1 (220), 35.4 (311), 37.1 (222), 43.0 (400), 62.5 (440), 74.5 (533) y 75.5° (622). Estas pueden 
asignarse a los planos de difracción de rayos X de magnetita (número de tarjeta 00-019-0629, 
base de datos ICCD) y de maguemita (número de tarjeta 00-039-1346, base de datos ICCD) para 
ambas muestras. Esto se debe a que DRX no es la técnica más precisa para distinguir entre ambas 
fases, ya que sus patrones de DRX son muy similares103. 
  





























El pico observado en DRX de NP1 a ≈ 32°, que no está presente en la muestra de NP2, 
puede asignarse a α-Fe2O3104. Este resultado está de acuerdo con la presencia del pequeño pico 
satélite adicional de Fe 2p3/2 a 719.4 eV observado en el espectro XPS de la muestra NP1, que es 




Teniendo en cuenta los datos de difracción de rayos X de las dos muestras, que 
presentaron diagramas de difracción correspondientes tanto a Fe3O4 como a -Fe2O3 (más una 
contribución menor de alguna fase no identificada cuyo pico con la mayor difracción se ubica en 
2 ~ 32°), se propuso el ajuste de los espectros de Mössbauer con parámetros hiperfinos 
correspondientes a estas fases. 
 
Los espectros de Mössbauer obtenidos para las muestras NP1 y NP2 se presentan en las 
Figuras 4a y 4b, respectivamente. Los puntos son los valores experimentales obtenidos. Las 
líneas continuas son las especies propuestas y el resultado del ajuste. Las diferencias entre los 
valores experimentales y calculados se muestran en la parte inferior, donde las barras 
horizontales son las incertidumbres esperadas para la estadística particular de cada espectro. La 
Tabla A1 (en el apartado “Anexos” de información complementaria) muestra los parámetros 




Figura 4a. Espectro de Mössbauer de la muestra prístina NP1. Las líneas continuas son las especies propuestas. Las 
diferencias entre los valores experimentales y calculados se muestran en la parte inferior, donde las barras 








Figura 4b. Espectro de Mössbauer de la muestra prístina NP2. Las líneas continuas son las especies propuestas. Las 
diferencias entre los valores experimentales y calculados se muestran en la parte inferior, donde las barras 
horizontales son las incertidumbres esperadas para la estadística particular de cada espectro. 
 
 
El espectro Mössbauer a temperatura ambiente de la magnetita bien cristalina está 
compuesto por dos sitios cristalográficos de iones de Fe de distinto estado de oxidación, 
tetraédrico A (Fe+3) y octaédrico B (Fe+2.5). El sitio A tiene un corrimiento isomérico de 0.28  
mm/s y un campo magnético de 49.1 T, mientras que el corrimiento isomérico del sitio B es de 
0.66 mm/s con un campo magnético de 46 T. Por su parte, la maguemita cristalina tiene un 
espectro Mössbauer compuesto también por dos entornos cristalinos en su estructura de 
espinela que es casi idéntica a la de la magnetita, uno de corrimiento isomérico de 0.23 mm/s y 
un campo magnético de 50 T y otro de corrimiento isomérico de 0.35 mm/s y un campo 
magnético de 50 T105. 
 
Se compararon los espectros de NP1 y NP2 con los de magnetita y maguemita. 
Considerando los parámetros hiperfinos presentados en la Tabla A1 puede concluirse que en el 
estado cristalino en que se encuentran las especies de Fe en las muestras, no puede realizarse 
la cuantificación de las contribuciones de las fases magnetita y maguemita. Esto se debe a que 
el sitio que podría revelar la distinción de ambas fases, presenta un corrimiento isomérico 
relativamente chico como para ser asignado a magnetita y un campo relativamente chico como 
para ser asignado a maguemita. Así mismo, la fracción relativa de ambos sitios, que en 
condiciones ideales para la magnetita es de 2:1 a favor del sitio B, también se ve alterada, 
observándose relaciones de 1:3.5 y 1:1.1 para las muestras 1 y 2, respectivamente.  
El sitio 3 observado en la muestra NP1 podría estar asociado con la presencia del pico 
observado en DRX en ≈ 32o, no observado en la muestra NP2. Los parámetros hiperfinos del sitio 
revelan que se trata de Fe+3, con un campo relativamente bajo (se descarta goethita por los 
datos de los difractogramas y por el valor de desdoblamiento cuadrupolar relativamente alto). 
Este resultado también concuerda con la presencia del pequeño pico satélite adicional de Fe 
2p3/2 a 719.4 eV observado en el espectro XPS de la muestra NP1, que es característico de los 





XAS: Relación Fe (III)/Fe (II)  
 
Se realizaron medidas de XAS para determinar los estados de oxidación y la proporción 
entre ellos. Las mismas fueron hechas con muestras inmediatamente después de ser 
sintetizadas. Desde los trabajos pioneros de Van Nordsthand106 hasta nuestros días107, se sabe 
que la posición del borde de absorción puede correlacionarse con el estado de oxidación 
promedio del átomo absorbente. En este caso asociamos el cambio en la posición del borde de 
absorción con los estados de valencia del hierro (es decir, cuando cambia de Fe (II) a Fe (III)).  
 
Los espectros XANES de tres compuestos de referencia se muestran en la Figura 5a, 
junto con el espectro de la muestra NP1. El estado de oxidación promedio del Fe en cada 




Figura 5a. Espectro XANES del borde K de las referencias de Fe (II): (FeO), Fe (+2.66) (Fe3O4) y Fe (III): (Fe2O3) en 
comparación con el borde K de la muestra NP1. 
 
La Figura 5b por su parte, muestra los espectros XANES para las muestras NP1 y NP2 
donde se aprecia que no hay diferencias en el estado de oxidación promedio entre estas 
muestras (es decir, la posición del borde de absorción es la misma), aunque se observan 
diferencias minúsculas entre ambos espectros en la región previa al pico (recuadro) y en la 













En resumen, no fue posible diferenciar entre las fases de magnetita y maguemita 
mediante DRX y XPS. Mediante espectroscopia Mössbauer se concluyó que en el estado 
cristalino en que se encuentran las especies de Fe en las muestras, tampoco puede hacerse esa 
diferenciación. Sin embargo, los resultados de XAS indican claramente que las muestras están 





























La Figura 6 muestra imágenes TEM de los 4 nanomateriales y sus correspondientes 
histogramas de distribución de tamaño. Los diámetros medios de las nanopartículas son 8.3±1 
nm para NP1@Al(OH)3AQ, 9.6±3 nm para NP1@Al(OH)3ORG, 13.3±4 nm para NP2@Al(OH)3AQ 





Figura 6. Imágenes TEM de los nanomateriales: a) NP1@Al(OH)3AQ, b) NP1@Al(OH)3ORG, c) NP2@Al(OH)3AQ,  





La Figura 7 muestra las curvas de magnetización obtenidas para NP1 y NP2, tanto 
prístinas como recubiertas con Al(OH)3. Todas las muestras indicaron un comportamiento 
superparamagnético, es decir, coercitividad cero y remanencia.  
 
De la Tabla 2 se desprende claramente que el recubrimiento de Al(OH)3, generado en un 
medio acuoso u orgánico, no afecta en forma significativa a la magnetización de saturación (MS) 
de las nanopartículas de NP1. Sin embargo, existe un fuerte efecto del recubrimiento de Al(OH)3 
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Tabla 2. Valores de magnetización de saturación para las 6 muestras, prístinas y recubiertas con Al(OH)3  . 
 
La disminución de MS para las nanopartículas tras el recubrimiento con agentes 
orgánicos se atribuyó previamente a la disminución de la cantidad de material magnético por 
gramo de muestra108. Siguiendo el mismo razonamiento, a partir de los resultados mostrados en 
las Figuras 8a y 8b, deberíamos esperar una mayor cantidad de recubrimiento de Al(OH)3 para 
NP2 que para NP1. Esto indica que de alguna manera el recubrimiento de ácido oleico de las 
NP2 ejerce un efecto favorable sobre el depósito de Al(OH)3 en la superficie de las 
nanopartículas. De hecho, la alta afinidad de Al(OH)3 por el ácido oleico también se revela por el 





Figura 7. Curvas de magnetización: a) NP1@Al(OH)3AQ,  NP1@Al(OH)3ORG, y NP1prístina, b) NP2@Al(OH)3AQ,  





La Figura 8 muestra los espectros FT-IR de los 4 tipos de NP recubiertos con Al(OH)3. Las 
señales alrededor de 580 y 600 cm-1  (enlace Fe-O) indican la presencia de los óxidos de hierro111. 
La banda Al-OH alrededor de 3400-3600 cm–1 confirman la presencia de Al(OH)3 en la superficie 
de los nanomateriales111, pero estas bandas coinciden además con la torsión del enlace OH del 
agua o los grupos OH de las mismas NP112 y podrían confundirse, por lo que es necesario 
encontrar otra prueba de la presencia de Al-OH. Otras bandas que confirman la presencia de 
Al(OH)3 en las muestras son: 615 cm-1 (113) (Figura 8a); 559 cm-1 (113), 1379, 1463 y 2855 cm-1 (114) 





La banda ancha alrededor de 3400 cm-1 y la banda débil entre 1630-1640 cm-1 en el 
espectro de NP1@Al(OH)3AQ y NP1@Al(OH)3ORG, se pueden asignar al agua adsorbida en la 
superficie de óxido de hierro116.  
 
Además de la presencia de los óxidos y el recubrimiento, también vemos rastro de los 
solventes utilizados (en las síntesis y/o recubrimiento). Los espectros de NP2@Al(OH)3AQ y 
NP2@Al(OH)3ORG (ver recuadro en las Figuras 8c y 8d) muestran una serie de bandas en la 
región 1500-1700 cm-1 (COO) que también se observaron por ejemplo en el oleato de hierro100. 
El ácido oleico y la oleilamina también muestran sus picos característicos en 2851–2853 
y 2922–2925 cm-1 debido a los estiramientos del CH2 de los grupos oleílo. Todos estos picos en 
el espectro de NP2@Al(OH)3AQ (Figura 8c) confirman la presencia de ácido oleico y 
probablemente también de oleilamina en el recubrimiento de estas nanopartículas aunque la 
absorción en estos rangos de números de onda también se asignó a grupos Al-OH114. La 
intensidad de estas bandas aumenta en el espectro de NP1@Al(OH)3ORG (Figura 8b) y 
NP2@Al(OH)3ORG (Figura 8d), debido a los restos de éter dietílico utilizado como disolvente 
para obtener el recubrimiento de Al(OH)3117.  
 
Particularmente, en la Figura 8b se destaca una banda importante alrededor de 1640 
cm-1 debido al otro disolvente empleado en la síntesis: acetona118. Ambos espectros (Figuras 8b 
y 8d) también representan la banda de éter característica a 1130 cm-1 (117) y la absorción a 1400-












Con el fin de evaluar el estado de oxidación del hierro en las partículas recubiertas con 
Al(OH)3, se midieron mediante XANES, los bordes K del hierro para las muestras 
NP1@Al(OH)3AQ, NP1@Al(OH)3ORG, NP2@Al(OH)3AQ, y NP2@Al(OH)3ORG (Figura 9).  
De acuerdo con la intensidad del pre borde K, localizado a 7114.8±0.5 eV, la cantidad de 
Fe+3 en las muestras, sigue la tendencia NP2@Al(OH)3ORG < NP2@Al(OH)3AQ < 
NP1@Al(OH)3ORG< NP1@Al(OH)3AQ. Esta tendencia está en línea con los resultados de XPS, 
DRX y Mössbauer, que son indicativos de la presencia de una fase minoritaria de -Fe2O3 en 
NP1, que está ausente en NP2. 
 
El recubrimiento de Al(OH)3 parece tener un efecto protector contra la oxidación del 
hierro. La comparación de los procedimientos de recubrimiento orgánico y acuoso para NP1 y 




Figura 9. Comparación de los espectros XANES del borde K del hierro para NP1@Al(OH)3AQ, NP1@Al(OH)3ORG, 
NP2@Al(OH)3AQ, y NP2@Al(OH)3ORG. Recuadro: región del pre-pico expandido. 
 
 
La caracterización de NP1 y NP2  parece indicar que no hay diferencias importantes entre 
los núcleos de estas nanopartículas. Los resultados de XAS indican que las muestras están 
formadas principalmente por magnetita con un mayor porcentaje de Fe+3 en aquellas con núcleo 
NP1, en concordancia con evidencias halladas mediante otras técnicas. Sin embargo, los 
resultados de magnetización muestran que la presencia del recubrimiento de ácido oleico en las 
NP2 facilita el recubrimiento adicional de Al(OH)3. Por lo tanto, de estos resultados se asume que 






Adsorción de fluoruro 
 
 Una vez que las NP fueron caracterizadas, éstas se utilizaron para tratar aguas 
contaminadas artificialmente con fluoruros. A continuación se describe el procedimiento 
empleado para determinar cuál de las NP es la más apropiada. Posteriormente se realizaron 
ensayos para evaluar la posible reutilización de las mismas, con la finalidad de reducir 
contaminantes generados y también abaratar costos en el tratamiento de aguas. Finalmente se 
analizó su utilización como protectoras de células HepG2 ante la exposición de las mismas a altas 
concentraciones de fluoruro. 
 
Experimentos de adsorción 
 
Una serie de vasos de precipitado que contenían 1 g.L-1 de los nanomateriales se 
incubaron con agua Mili-Q contaminada artificialmente con iones fluoruro en concentraciones 
dentro del rango de 1-20 ppm y se mantuvieron en agitación a 150 rpm. Se tomaron muestras a 
diferentes tiempos de incubación. Las nanopartículas se separaron con la ayuda de un imán de 
neodimio (Nd) y la concentración de fluoruro en el sobrenadante se midió con el electrodo 






     (1) 
 
Donde Q (mg.g-1) es la cantidad adsorbida de fluoruro por gramo de nanopartículas, Ci y Ct son 
respectivamente las concentraciones de fluoruro medidas en ppm (mg.L-1) en el momento 0 y t, 
V (L) es el volumen de la solución y M (g) es la dosis de adsorbente. 
 
Se realizó una serie de experimentos para evaluar el tiempo necesario para alcanzar las 
condiciones de equilibrio de adsorción de los aniones fluoruro. Como puede verse en la Figura 
10, la adsorción tiene lugar principalmente durante la primera hora de contacto entre las 
nanopartículas y la solución. Por lo tanto, para asegurar las condiciones de equilibrio, todos los 













Figura 10. Gráfico de Q vs. tiempo de incubación: a) NP1@Al(OH)3AQ, b) NP1@Al(OH)3ORG, c) NP2@Al(OH)3AQ, d) 
NP2@Al(OH)3ORG. El error utilizado para graficar es el 2% de la medida original en X y el 4% en Y, según el manual 
del electrodo de fluoruro. 
 
Podemos observar que para concentraciones de NaF de 20 ppm,  NP2@Al(OH)3AQ es el 
nanoadsorbente más apropiado, ya que alcanza los mayores valores de Q y lo hace más 
rápidamente.   
 
Una vez que se determinó cuál es el adsorbente más apropiado, se calculó en qué 
cantidades es adsorbido el fluoruro sobre la NP. A este fin, se midieron isotermas de adsorción. 
 
Isotermas de adsorción 
Para obtener las isotermas de adsorción (curvas de Q vs. Ceq) primero se detectó la 
concentración inicial de las soluciones de NaF que se pusieron en contacto con una suspensión 
1 g.L-1 de cada una de las NP: a) NP1@Al(OH)3AQ, b) NP1@Al(OH)3ORG, c) NP2@Al(OH)3AQ o d) 
NP2@Al(OH)3ORG, en agitación continua durante un periodo de 2 h. Transcurrido el tiempo de 
contacto, se fuerza el precipitado mediante un imán de Nd, y se mide la concentración de 
fluoruros nuevamente (Ceq) en el sobrenadante.  
Para ajustar estos datos, se eligieron las isotermas de adsorción de Langmuir, las que se 
caracterizan por la saturación a altas concentraciones120, y se observan a menudo para la 
adsorción desde una solución y en materiales porosos, porque una vez que se han saturado los 
sitios de adsorción o llenado todos los poros, la isoterma se satura (tal como se aprecia en la 





    (2) 
 
Donde “a” (Γmonocapa.KL) es la cantidad máxima adsorbida [L.g-1], “b” (KL) llamada constante de 
Langmuir [L.mg-1], Γmonocapa la cantidad adsorbida por gramo en el área de superficie [mg.g-1], Qeq 







Figura 11. Gráfico de Q vs. Ceq para los diferentes nanomateriales. Las curvas fueron aproximadas a la ecuación  
Q= a*Ceq/(1+b*Ceq)120, utilizándose valores iniciales de fluoruro entre 5 y 60 ppm. 
 
Mediante un ajuste no lineal de las isotermas mostradas en la Figura 11, se determinan los 
valores de "a" y KL para cada partícula: 
 
NP a [L.g-1] KL [L.mg-1] Γmon [mg.g-1] 
NP1@Al(OH)3AQ 1.059±0.345 0.237±0.095 4.468 
NP1@Al(OH)3ORG 9.649±2.580 2.390±0.682 4.037 
NP2@Al(OH)3AQ 1.14±0.452 0.156±0.097 7.307 
NP2@Al(OH)3ORG 1.385±0.241 0.236±0.049 5.868 
 
 
Tabla 3. Valores de los parámetros “a” y KL obtenidos para cada nanopartícula. 
 
A partir de los parámetros de la Tabla 3, se puede estimar un valor cuantitativo de 
monocapa y ajustar los datos de equilibrio de adsorción experimental de fluoruro en 
adsorbentes magnéticos. De acuerdo con estos datos, la adsorción máxima se da para 
NP2@Al(OH)3AQ. Esto indicaría que estas nanopartículas son las más adecuadas para la 














A partir de la isoterma de Langmuir, se puede definir el factor de separación 





         (3) 
 
Donde C0 la concentración inicial y KL la contante de Langmuir, RL indica la forma de la isoterma 
(RL> 1 desfavorable, RL = 1 lineal, 0 < RL < 1 favorable y RL = 0 irreversible).  
 
Para el rango de concentración inicial de fluoruro empleado aquí (5 ppm < C0 < 60 ppm), 
todos los valores de RL calculados fueron mayores que 0 y menores que 1, lo que significa que la 
adsorción de fluoruro en nuestros nanomateriales es favorable. 
Según la Figura 11, la capacidad máxima de adsorción se obtiene para NP2@Al(OH)3AQ. 
Así, estas nanopartículas son las más adecuadas para la adsorción de fluoruro, en total 
concordancia con los datos cinéticos mostrados en la Figura 10. 
 
 
Reutilización de las Nanopartículas 
 
Con el fin de probar la capacidad de reciclaje de los nanomateriales como adsorbentes 
de iones fluoruro, se incubaron suspensiones de las nanopartículas (1 g.L-1) con soluciones de 
NaF (10 ppm) durante 3 h. Luego, las NP se separaron de la solución por medio de un imán y se 
midió la concentración de fluoruro en el sobrenadante. Las partículas se enjuagaron con agua 
Milli-Q y se pusieron en contacto con una solución de NaOH 0.5 M (30 mL) durante 30 min, para 
garantizar la desorción máxima, después de una modificación de la técnica informada por Nur 
et al.122. El proceso de desorción consiste en el reemplazo de iones F por iones OH en la esfera 
de coordinación del Al+3. Transcurridos los 30 min de contacto con NaOH, las NP se separaron 
con la ayuda del imán, se enjuagaron con agua Mili-Q y se pusieron por segunda vez en contacto 
con una solución de NaF de concentración 10 ppm para comprobar si aún poseen/mantienen su 
capacidad de adsorción. Este ciclo llamado a partir de ahora como “adsorción/desorción”, se 
repitió hasta 4 veces, para cada uno de los nanoadsorbentes. Esquemáticamente puede verse 
este proceso en la Figura 12. 
 
 





El único adsorbente que resistió hasta 3 ciclos, manteniendo capacidad de adsorción fue 
NP1@Al(OH)3AQ; para los otros nanomateriales, la concentración de la solución de fluoruro no 
disminuyó apreciablemente después del primer ciclo, lo que significa que estos 
nanoadsorbentes no pueden reutilizarse. Los datos obtenidos luego de cada ciclo para 
NP1@Al(OH)3AQ, pueden verse en la Tabla 4. Estos valores muestran que si bien es posible la 
reutilización de los nanomateriales, el poder de adsorción va disminuyendo con los usos. 
 












Tabla 4. Concentración final de fluoruro al término de cada ciclo adsorción/desorción. Medida tomada con el 
electrodo selectivo de fluoruro, donde se indica además el error de medida. 
 
 
ICP - MS 
 
Una de las causas por las que las NP1@Al(OH)3AQ pierden su capacidad de adsorción de 
fluoruro al aumentar el número de ciclos de uso, puede ser la lixiviación de Al de su superficie. 
Con el fin de investigar esta posibilidad se determinó la concentración de Fe y Al mediante la 
técnica de ICP-MS en las soluciones acuosas en las que se produjo la adsorción o la desorción de 
fluoruro con estas NP. 
 
Los resultados de la Tabla 5 muestran la lixiviación del Al, principalmente luego del 
lavado con NaOH para lograr la desorción de fluoruro. Esto puede atribuirse a la formación del 
complejo soluble Al(OH)4 123. En consecuencia, la cantidad de Al remanente en las muestras 
sólidas va disminuyendo al aumentar los usos. Esto explica que si bien estas NP soportan los 
usos, la reutilización tiene un límite, ya que el recubrimiento se va perdiendo con los ciclos. 
 
 La lixiviación del Fe se observa principalmente en las soluciones en las que se produjo 
la adsorción de fluoruro. Esto podría explicarse teniendo en cuenta la baja solubilidad de los 
hidróxidos Fe(OH)2 y Fe(OH)3 en las soluciones de NaOH empleadas para la desorción124. Si se 
eliminaran iones Fe+2 y Fe+3 de las NP en estas condiciones, estos precipitarían y probablemente 
serían arrastrados por las NP magnéticas en el proceso de separación.  
 
Luego de los 4 ciclos de adsorción/desorción se muestra que la cantidad de Al en las 
muestras sólidas va disminuyendo al aumentar los usos, verificándose que el mismo queda en 
















ADS 1 7.1 19.1 
DES 1 79.1 4.9 
ADS 2 0.4 8.2 
DES 2 11.5 1.0 
ADS 3 1.9 47.4 
DES 3 7.7 1.6 
ADS 4 0.8 23.7 
DES 4 5.7 1.1 
 
Tabla 5. Concentración de Fe y Al en solución en muestras tratadas con NP1@Al(OH)3AQ, luego de 4 ciclos de 
Adsorción/Desorción. (*) ADS= solución de NaF de concentración 10 ppm luego de la separación magnética de las NP. 





Para evaluar la posible oxidación de los nanomateriales durante su reutilización, se 
sometieron muestras de NP1@Al(OH)3AQ a tres ciclos de adsorción/desorción y la relación 
Fe(III)/Fe(II) se evaluó mediante espectroscopia de absorción de rayos X. En la Figura 13 se 
muestran los espectros XANES de borde K del hierro para NP1@Al(OH)3AQ, obtenidos luego de 
cada uso. Basándonos en la intensidad del pico previo al borde (o pre-pico), está claro que la 
relación Fe (III)/Fe (II) aumenta con el número de ciclos. Este es un resultado esperable debido 
al contacto de las nanopartículas en cada ciclo con la solución acuosa, ya que ha sido reportada 




Figura 13. Espectros XANES del borde K del Fe para muestras de NP1@Al(OH)3AQ sometidas a varios ciclos de 
adsorción/ desorción a partir de soluciones de NaF de concentración 10 ppm. Recuadro: Ampliación del pre-pico que 





Toxicidad en células hepáticas 
 
Dado que en este trabajo de tesis doctoral se desarrollaron nuevos materiales que luego 
de su aplicación podrían afectar el medio ambiente, y en consecuencia al ser humano, se decidió 
estudiar su citotoxicidad en células HepG2 como así también su uso como agentes protectores 
de la toxicidad de fluoruro en estas células, y su posible capacidad de reutilización. Se eligen las 
NP con recubrimiento en medio acuosos, evitando el uso de solventes orgánicos. 
 
Para determinar la actividad de la deshidrogenasa mitocondrial en células vivas, se 
empleó bromuro de 3-(4,5-dimetiltiazol-2-il)-2,5-difeniltetrazolio (MTT). En las células 
metabólicas activas, el reactivo MTT se reduce a cristales de formazan mediante el dinucléotido 
de nicotinamida y adenina reducido (NADH). Los cristales púrpuras de formazan extraídos de las 
células lisadas se disuelven en un solvente orgánico (DMSO) y la absorbancia se mide a  
570 nm126,127. 
El ensayo de MTT realizado con células HepG2 libres de fluoruro incubadas con 
NP1@Al(OH)3AQ y NP2@Al(OH)3AQ en el rango de concentración de 2 a 10 ppm, mostró que 
aumentar la concentración de ambas NP en el medio no tiene ningún efecto sobre la capacidad 
de la célula para reducir MTT a formazan, es decir, las NP utilizadas no presentaron toxicidad 
alguna en el rango de concentraciones empleadas (datos no presentados). Sin embargo, se pudo 
apreciar una disminución de la viabilidad celular al aumentar la concentración de iones fluoruro 
en el medio de incubación en el rango de 20 a 200 ppm (Figura 14).  
 
Se probó la citotoxicidad con 4 diferentes concentraciones de NaF, para verificar que la 
IC50 (es decir, la concentración de fluoruro requerida para un 50 % de inhibición) se 
correspondía con el valor de literatura: 85 ± 10 ppm (4.37 ± 0.57 mM)128 para células humanas 
HepG2. En nuestros ensayos obtuvimos para 100 ppm (5 mM) de NaF una viabilidad de 70 %, 





Figura 14. Histogramas que muestran los resultados del MTT en células HepG2. Las barras de error se refieren a una 
desviación estándar. En cada caso, el número de muestras examinadas fue al menos 4 y como máximo 8. El asterisco 
indica que existe una diferencia estadísticamente significativa entre este número en particular y el número obtenido 





Con estos datos, las NP se utilizaron para verificar la posible citoprotección causada por 
las mismas en presencia de iones fluoruro. El ensayo MTT se realizó con células sometidas al 
siguiente tratamiento: i) Incubación de las células con NP (en un rango de con 2-10 ppm),  
ii) Lavado, iii) Incubación de células con soluciones de NaF en el rango de concentración de  
20-200 ppm, iv) Lavado.  
 










Figura 15. a) células internalizando NP, b) células lavadas, c) células expuestas a fluoruro, e internalizándolo, d) ídem 











La adición de las nanopartículas produjo una recuperación parcial de la viabilidad de las 
células según lo detectado por el ensayo MTT (Figura 16). Además, los resultados mostraron que 
con las partículas NP2@Al(OH)3AQ, se logra la mayor viabilidad celular, en correspondencia a 




Figura 16. Histogramas que muestran los resultados del MTT en células HepG2. La viabilidad relativa a las células de 
control HepG2 (CC= 100%) se determinó 24 h después de la exposición a 20, 60, 100, 200 ppm de fluoruro. Los valores 
de absorbancia de formazan se normalizaron frente a los valores promedio obtenidos del control (CC) donde no se 
ha agregado el ion fluoruro. Las barras de error se refieren a una desviación estándar; en cada caso, el número de 
muestras examinadas fue 8. El asterisco indica que existe una diferencia estadísticamente significativa entre este 
número en particular y el número obtenido de CC. (Análisis ANOVA one-way con test posthoc deTukey y p < 0.05). 
 
 
Luego, para probar cual es el efecto causado por los sucesivos usos, es decir, si las NP 
continúan brindando protección incluso después de ser lavadas con NaOH, tanto las 
NP1@Al(OH)3AQ y NP2@Al(OH)3AQ fueron sometidas a 3 ciclos de adsorción/desorción.  
Se repitió el procedimiento de incubación con ambas NP (ver Figura 12), empleando ahora 
NP1@Al(OH)3AQ y NP2@Al(OH)3AQ después de 1, 2 ó 3 usos con una concentración de 200 ppm 
de NaF. Como resultado es posible observar una tendencia a la disminución de la protección 
entre 1, 2 y 3 usos para ambas NP. Esto indica que la protección celular funciona después del 













Además, puede verse que las NP que mejor responden a la protección celular son 
NP1@Al(OH)3AQ, coincidentemente con los resultados que se muestran en la Tabla 4 (únicas 




Figura 17. Histogramas que muestran los resultados del MTT en células HepG2. Los valores de la absorbancia de 
formazan se normalizaron frente a los valores promedio obtenidos del control (CC) donde no se ha agregado el ion 
fluoruro. Las barras de error se refieren a una desviación estándar; en cada caso, el número de muestras examinadas 
fue 8. De izquierda a derecha: CC: células de control; células expuestas a NP1@Al(OH)3AQ o NP2@Al(OH)3AQ, con 
200 ppm de fluoruro y diferentes ciclos de desorción/adsorción como se indica. El asterisco indica que hay una 
diferencia estadísticamente significativa entre este número en particular y el número obtenido de CC. (Análisis 

















Se pudieron obtener sintéticamente las NP1 y NP2, diferentes nanopartículas de óxido 
de hierro. Para NP1 se empleó el método de co-precipitación y para NP2, descomposición 
térmica de precursores orgánicos. Asimismo, se emplearon dos métodos diferentes para la 
generación del recubrimiento de Al(OH)3, uno en medio acuoso y otro en medio orgánico. En 
consecuencia, se sintetizaron y caracterizaron cuatro nanoadsorbentes diferentes, 
caracterizando en cada caso con diversas técnicas. 
Aunque los nanomateriales que contienen el núcleo NP2 mostraron una mayor 
capacidad de adsorción, NP1@Al(OH)3AQ fueron las únicas nanopartículas que pudieron 
reutilizarse después de la desorción de fluoruro en medio alcalino. 
Se demostró que las mismas sirven como nanoadsorbentes de contaminantes, tanto en 
medios acuosos tipo Batch, como así también en medio celular, en donde mostraron tener el 
mismo comportamiento, lo que abre una puerta a futuras aplicaciones a escala medicinal. Los 
ensayos MTT mostraron que la pre-incubación de células HepG2 con NP1@Al(OH)3AQ  y 
NP2@Al(OH)3AQ produjo una recuperación adicional de la viabilidad celular. Estas pruebas de 
viabilidad celular realizadas con ambas NP después de 1, 2 ó 3 usos mostraron una disminución 
en la protección, con el aumento del número de ciclos. Además, NP1@Al(OH)3AQ respondió 
mejor a la protección celular, en concordancia con los resultados obtenidos in vitro en ausencia 
de material biológico. 
La concentración residual de ion fluoruro usando estas NP como adsorbente, alcanza el 
estándar de las normas de la Organización Mundial de la Salud (OMS) para la calidad del agua 
potable. Todos estos resultados sugieren que las NP1@Al(OH)3 y NP2@Al(OH)3 con afinidad 



























Uso de nanofotocatalizadores magnéticos (NFCM) en el tratamiento de agua129 
La integración de los NFCM en el tratamiento de agua ha recibido recientemente gran 
atención debido a las propiedades físicas y químicas mejoradas de estos materiales, que los 
hacen superiores a sus contrapartes microscópicas130. Los NFCM presentan alta área superficial 
específica, estabilidad química y alta eficiencia de degradación, lo que implicaría dosis más bajas 
y cinéticas más rápidas en comparación con los catalizadores convencionales, lo que reduce los 
costos del proceso. 
Si bien hoy en día están muy avanzadas otras tecnologías, como el uso de TiO2 (debido 
a su alta eficiencia de oxidación, estabilidad química, no toxicidad, disponibilidad y bajo 
costo)131, estos son usados mediante la fijación del material en un sustrato inerte. Esta 
configuración del sistema reduce la cantidad de sitios activos del catalizador, lo que lleva a una 
disminución de la efectividad fotocatalítica de estos materiales. En la mayoría de los casos, los 
NFCM presentan una estructura núcleo-cubierta, que consiste en un composito formulado con 
nanomateriales magnéticos y fotocatalíticos. El núcleo interno se compone comúnmente de 
elementos magnéticos, como níquel, cobalto, hierro y sus óxidos: como magnetita (Fe3O4) o 
maguemita (-Fe2O3), proporcionando el comportamiento magnético del nanocomposito; lo que 
permite superar la etapa de fijación en un sustrato inerte. El potencial sobresaliente de estos 
materiales los hace adecuados para muchas reacciones tanto en fase líquida como gaseosa132. 
 
Arsénico como contaminante y especiación en solución acuosa 
El arsénico puede sufrir reacciones de oxidación-reducción, precipitación-disolución, 
adsorción-desorción, así como metilación orgánica y bioquímica dependiendo de las condiciones 
ambientales y biológicas. La toxicidad de las especies de arsénico depende del estado de 
valencia, la especiación, la disponibilidad y las especies animales o tipos de células expuestas. La 
especie de arsénico trivalente es considerablemente más tóxica que la especie pentavalente, 
debido a su mayor capacidad de ligarse a tioles de biomoléculas, como ácido lipoico, residuos 
de cisteína de enzimas o proteínas133. La biodisponibilidad del As está determinada 
principalmente por la especiación, por lo tanto, la oxidación de As (III) a As (V) es necesaria para 
la remediación eficaz del arsénico28. 
Como se encuentra expresado en bibliografía, dependiendo del pH, el As (III) existe 
fundamentalmente como H3AsO3, H2AsO3, HAsO3-2 y/o AsO3-3 y el As (V) como H3AsO4, HasO4-2 
y/o AsO4-3. En las Figuras 1a y 1b se observan las diferentes especies de As (III) y As (V) 






Figura 1. a) Especies de As (III) en función del pH. b) Especies de As (V) en función del pH16. 
Esta dependencia del pH, como así también las condiciones rédox y la temperatura (ya 
que un aumento de la temperatura haría aumentar la solubilidad de las sales de arsénico 
utilizadas), afectan la adsorción tanto de arsenito como de arseniato en la superficie de una gran 
variedad de materiales presentes en el medio, como son los óxidos de metales, sobre todo de 
hierro134,135.  
Sustancias solubles aisladas de residuos biológicos urbanos  
En esta tesis además de NP1 y NP2 como NFCM, se utilizaron nanocompositos de Fe y 
Cu que fueron previamente sintetizados por la Dra. Francisca Aparicio en su tesis doctoral136 
realizada en nuestro grupo de trabajo a partir de sustancias de base biológica (BBS-GC o por 
simplicidad BBS, donde GC significa “Green Compost” en inglés, o “Compost verde”).  
Brevemente, las BBS son agregados supramoleculares de macromoléculas orgánicas con 
una estructura derivada de la lignina altamente ramificada y compleja. Dichas sustancias se 
aíslan de los residuos biológicos urbanos. Las BBS empleadas en este trabajo fueron obtenidas 
después de más de 180 días de compostaje de las líneas de proceso de la planta de tratamiento 
de residuos ACEA Pinerolese Industriale S.P.A. en Pinerolo, Italia137.  
Debido a la complejidad del material de partida (podas de parques públicos y residuos 
de jardinería domiciliaria), las BBS-GC contienen varios grupos funcionales. Estas sustancias son 
nuevos materiales de origen biológico con una composición química bastante compleja, similar 
a las sustancias húmicas, y pueden definirse como biopolímeros que contienen múltiples 
unidades repetidas ensambladas al azar. Son mezclas de moléculas que difieren en peso 
molecular, y restos orgánicos que incluyen grasas, proteínas, polisacáridos y lignina contenida 
en el material de desecho que no está completamente mineralizado por biodegradación. Su 
estructura química no se puede evaluar con tanta precisión como la de las moléculas sintéticas. 
Además, se descubrió que el material de abastecimiento y el tipo de tratamiento afectan 





Las BBS empleadas en la síntesis de los nanocompositos fueron las CVT270, el nombre 
es un acrónimo utilizado para indicar que se obtiene después de 270 días de compostaje de 
residuos de parques públicos urbanos y residuos de jardinería doméstica exclusivamente. La 






Figura 2. Estructura propuesta de un fragmento molecular de BBS-GC CVT270 138.  
Las propiedades fisicoquímicas de las BBS y su capacidad de generar especies reactivas 
por foto-excitación se investigaron como parte de los proyectos Biochemenergy139, 
EnvironBOS140 y MAT4TREAT141. Dado que las BBS tienen un comportamiento similar al de los 
ácidos húmicos con respecto a la producción de especies reactivas bajo irradiación en 
suspensiones acuosas142, también se probaron como agentes fotosensibilizadores para ser 
utilizados en tratamientos de agua143. Además, se utilizaron como fuente de carbono para la 
preparación de nanopartículas magnéticas recubiertas de carbono, que se propusieron como 
nanoadsorbentes para la eliminación de contaminantes de aguas144. 
Semiconductores y teoría del par electrón – hueco  
Los semiconductores de interés en fotocatálisis son sólidos (generalmente óxidos) en los 
que los átomos constituyen una red tridimensional infinita. El solapamiento de los orbitales 
atómicos va más allá de los primeros vecinos, extendiéndose por toda la red. Esto resulta en una 
configuración de estados deslocalizados muy próximos entre sí, que forman bandas de estados 
electrónicos permitidos.  
Entre las bandas, hay intervalos de energía en los cuales no hay estados electrónicos 
“permitidos”; cada uno de estos intervalos es una “banda de energía prohibida” o gap. A los 
fines de la fotocatálisis y de la mayoría de las propiedades químicas y físicas de los sólidos, las 
bandas que limitan el gap de interés son la banda de valencia (BV), de menor energía, y la banda 
de conducción (BC), de mayor energía. Ambas bandas surgen del solapamiento de orbitales 
atómicos de los electrones de valencia. La banda de valencia surge de los orbitales desocupados 
más altos “HOMO” (en inglés, Highest Occupied Molecular Orbital) y la banda de conducción de 
los orbitales desocupados de menor energía “LUMO” (Lowest Unoccupied Molecular Orbital). 
La conductividad de un material está directamente relacionada con la existencia de 
portadores de carga. En los metales, los portadores son los electrones en la banda de 
conducción. En los semiconductores los portadores son los electrones en la banda de 
conducción y los huecos en la banda de valencia.  
La absorción de fotones (foto-excitación), promueve electrones de la banda de valencia 
a la banda de conducción y por cada electrón promovido se produce un hueco en la banda de 





en ausencia de un campo eléctrico, se recombinan rápidamente (en tiempos del orden de los 30 
ns o menores) liberando el exceso de energía principalmente como calor (recombinación no 
radiativa) y en algunos casos, con emisión de fotones (recombinación radiativa).  
La recombinación puede ser parcialmente suprimida mediante un campo eléctrico que separa 
espacialmente los electrones y los huecos, o en presencia de “trampas” (aceptores de electrones 
o de huecos en la superficie del material). Los portadores de carga atrapados en estados 
superficiales pueden sobrevivir tiempos suficientemente largos como para reaccionar con el 
agua u otras sustancias próximas a la superficie del semiconductor. Sobre esta base se sustentan 
procesos de uso práctico tanto de fotoquímica como de fotocatálisis heterogéneas145. 
La fotocatálisis heterogénea utiliza la excitación de un semiconductor de banda ancha, 
en suspensión acuosa, con luz de energía igual o mayor a su “band gap”. Por lo tanto, luego de 
la irradiación del semiconductor los ebc−  y los hbv+ formados, pueden recombinarse o migrar a la 
superficie donde reaccionan con especies donoras o aceptoras (ver Figura 3). El nivel de energía 
en la base de la banda de conducción es en realidad el potencial de reducción de los 
fotoelectrones, mientras que el nivel de energía en la base de la banda de valencia determina la 
capacidad oxidativa de los foto-huecos, y cada uno de estos valores indica la capacidad del 
sistema para promover reducciones y oxidaciones.  
Los electrones y huecos son, por lo tanto, capaces de iniciar reacciones de oxidación o 
reducción de compuestos orgánicos o inorgánicos disueltos en el medio acuoso, o adsorbidos 
sobre la superficie de la partícula. Los huecos de la banda de valencia son oxidantes fuertes que 
pueden atacar directamente especies oxidables o formar radicales hidroxilo OH• a partir del 
agua o iones oxhidrilo, mientras que los electrones de la banda de conducción son reductores 
suaves146. 
 
Figura 3. Generación de pares y la interacción con dadores y aceptores de electrones. Se ilustra la excitación de un 
nanofotocatalizador cuando se irradia con luz. La absorción de un fotón con energía (hʋ) igual o mayor que la energía 
de banda prohibida, conduce a la promoción de un electrón (e-) desde la banda de valencia (BV) a la banda de 





El mecanismo de oxidación fotocatalítica del As (III) ha sido objeto de discusión durante 
muchos años. El diagrama de Latimer del As se muestra en la Figura 4. La controversia se centró 
en determinar el oxidante principal en el sistema, ya sea O2•, OH• o hbv+. Sin embargo, sea cual 
fuere el oxidante, no es posible negar la eficiencia del proceso para transformar As (III) en As 
(V), siendo el verdadero problema cómo eliminar posteriormente el As (V) disuelto147. 
 
Figura 4. Diagrama de Latimer que conecta las diferentes especies de As148. 
 
Para explicar el mecanismo de oxidación de As (III) fotocatalizada por TiO2147, se 
muestran los pasos monoelectrónicos con formación de As (IV) que podrían involucrar la 
reacción con OH (Ecuación 1), con huecos de la BV (Ecuación 2), o con O2 (Ecuación 3), 
sugiriéndose las ecuaciones: 
As (III) + OHads
 (OHlibre
 ) → As (IV) + OH−     (1) 
As (III) + hbv
+  → As (IV)                                        (2) 
As (III) + 𝐻𝑂2
/𝑂2
−  → As (IV) + 𝐻𝑂2
−/𝑂2       (3) 
Se ha informado que el potencial de reducción del par As (IV)/As (III) es E0 ≈ +2.4V149. Por 
lo tanto, la formación de As (IV) por ataque de huecos (cuando se emplea TiO2 como 
fotocatalizador), OH o HO2/O2 es termodinámicamente posible. Independientemente del 






→              As (V)                     (4) 
Aunque la oxidación de As (III) por oxígeno atmosférico es termodinámicamente posible, 
es una reacción muy lenta. Sin embargo, la fotoirradiación puede acelerar el proceso, tal como 
indican Bissen et al.150. En sus condiciones experimentales, estos autores encontraron que la 
irradiación con un simulador solar produce la oxidación del 54 % del As (III) en una solución de 
concentración inicial de 1 mg.L-1 en 45 min.  
Los autores atribuyen la aceleración de la oxidación a 3 posibles procesos: a) presencia 
de contaminantes a nivel de trazas en las paredes del reactor, b) una muy débil absorbancia de 
As (III) (ε < 5 L.mol–1cm–1) a longitudes de onda mayores a 289 nm o, c) un aumento de la 





El uso de luz solar natural o artificial y hierro disuelto en la remoción de arsénico del 
agua, han sido objeto de varias investigaciones en la última década. Como ya se ha mencionado, 
el arsénico en su forma trivalente es más difícil de ser eliminado que en su forma pentavalente. 
Por lo tanto, el tratamiento debe partir de una etapa de oxidación previa, y es posible para ello 
utilizar métodos avanzados de oxidación bajo luz UV empleando un fotoabsorbente. Su 
combinación con un adsorbente o co-precipitante apropiado permitirá la remoción del As (V) 
generado146. 
El objetivo de este capítulo es lograr la foto-oxidación del arsénico de su estado más 
tóxico (As (III)), al menos tóxico (As (V)). Para esto se emplearon como fotocatalizadores las 
partículas ya mencionadas (los nanocompositos NPa, NPb y NPc y las nanopartículas de óxidos 
de hierro NP1 y NP2 presentadas en el capítulo anterior). Por otro lado, se investigó el 
mecanismo por el que ocurre esta oxidación mediante ensayos estacionarios de irradiación 
continua utilizando un reactor RPR Rayonet, y ensayos resueltos en el tiempo mediante la 



























 Arsenito de sodio (NaAsO2) (≥ 90%) marca Sigma Aldrich, Arseniato ácido de sodio 
heptahidratado (Na2HAsO4.7H2O) (≥  98%) marca Sigma Aldrich,  Ácido sulfúrico (H2SO4) P.A (95-
98%) marca Cicarelli, Ácido ascórbico (99%) marca Carlo Erba Pharma, Tartrato de antimonio y 
potasio (C8H4K2O12Sb.3H2O) (99–103%) marca Biopack, Molibdato de amonio 
(NH₄)₆Mo₇O₂₄.4H₂O (81.7%) marca MERK, Alcohol etílico absoluto (99.5%) p/p, P.A (A.C.S) marca 
Cicarelli. 
 Filtros para jeringa CAMEO NY65 0.45 micrones. 
 Agua Milli-Q. 




Nanocompositos BBS  
 
La preparación de los nanocompositos se realizó siguiendo el método del 
precursor151,152. Se utilizaron las BBS como agentes complejantes de los metales. Brevemente, 
los gránulos de BBS se molieron y solubilizaron en agua desionizada a la concentración deseada. 
Se añadió una solución que contenía sales de Fe+3 y Cu+2 a la solución que contenía BBS. La 
mezcla se agitó en un vaso de precipitados cerrado a temperatura ambiente durante 24 h. 
Luego, la mezcla se centrifugó 10 min a 4000 rpm y el sólido obtenido se secó en un horno a 333 
K (60 °C) hasta alcanzar peso constante. Para obtener los nanocompositos, el sólido seco 
(precursor) se sometió a un tratamiento térmico. La pirólisis de los precursores se realizó en un 
horno tipo tubo, a una velocidad de 2 °C.min-1 bajo atmósfera de N2 (2 mL.min-1) desde la 
temperatura ambiente, hasta alcanzar la temperatura deseada.  
Posteriormente, para eliminar todos los productos solubles y no magnéticos indeseados, 
los materiales fueron lavados tres veces con agua desionizada. En todos los pasos de lavado, el 
sólido se separó del sobrenadante usando separación magnética. Finalmente, el sólido obtenido 
se secó en un horno de vacío a 343 K (70 °C)  durante varias horas y luego se almacenó a 
temperatura ambiente.  
 
En la síntesis de los 3 nanocompositos probados como fotocatalizadores de la oxidación 
de As (III), la cantidad de BBS usada en la preparación del precursor fue 5 g.L-1. La temperatura 
final del tratamiento térmico se varió entre 673 y 1073 K. Los nanocompositos tratados a 673, 
873 y 1073 K se denominan respectivamente NPa, NPb y NPc. La Tabla 1 resume las 








AES (a) C (b) N (b) S (b) 
(m2.g-1) (%p/p) (%p/p) (%p/p) 
FeCu 673 (NPa) 33 26.23 3.60 4.90 
FeCu 873 (NPb) 138 9.78 3.38 11.90 
FeCu 1073 (NPc) 158 10.60 2.15 9.32 
 
Tabla 1. Área específica superficial (AES) y composición elemental de los nanocompositos NPa, NPb y NPc. (a) Modelo 
BET, (b) Análisis elemental. Datos tomados de la Tabla 3.4 de la Tesis doctoral Aparicio 2019136. El % de Materia 
Orgánica (MO) en NPa es del 50 %p/p. Se espera un valor menor de MO en NPb y NPc, debido a su menor % de 
Carbono. 
 
Ensayos de Irradiación continua 
 
Todos los experimentos de irradiación continua se llevaron a cabo en una celda de 
cuarzo con tapa tipo septum ubicada en el centro del reactor RPR Rayonet equipado con 8 
lámparas con una emisión centrada a 350 nm y 8 W de potencia. El flujo de fotones por unidad 
de volumen de muestra (P0) fue medido utilizando ferrioxalato de potasio como actinómetro153, 
resultando 3.5x10-5 Einstein.L−1. Se irradiaron 2 mL de muestra con una concentración de 0.125 
g.L-1 de nanopartículas con 225 ppm de As (III), durante 60 min. 
 
Laser Flash Fotolisis (LFF) 
La espectroscopía de absorción de transientes es una técnica comúnmente utilizada, ya 
que es de gran utilidad en la deducción de mecanismos de reacción para procesos fotoquímicos 
complejos. Su diseño experimental se basa típicamente en disponer al haz de fotólisis y al de 
análisis formando un ángulo recto. La producción de especies transientes y su monitoreo 
ocurrirá solo en el área en donde ambos haces se solapan.  
Esta técnica permite el estudio de especies transitorias, como estados excitados, 
radicales y electrones solvatados producidos por interacción entre la radiación emitida, y el 
sustrato receptor de la misma. El método consiste en la irradiación de una muestra con un 
destello de luz muy corto (en nuestro caso de aproximadamente 5 - 10 ns) de alta intensidad, y 
en el monitoreo de los cambios en la absorbancia de la muestra en el tiempo. Para la excitación 
de las muestras se utilizan láseres, capaces de producir pulsos de luz cuya duración determinará 
cuáles procesos pueden ser estudiados. En nuestro caso se empleó como fuente de excitación 
el tercer armónico (355 nm) de un láser de Nd:YAG Surelite II de 14 mJ por pulso, y el ancho 
medio de pico (Full Width Half Maximum= FWHM) de 7 ns. Un esquema general del equipo de 






Figura 4. Esquema del equipo de Láser Flash Fotólisis utilizado. 
 
 
Figura 5. Espectrómetro Edinburgh Instruments LP980, disponible en INIFTA. 
 
Como puede verse en la Figura 4, el haz de análisis proviene de una lámpara, pasa a 
través de la celda de reacción y luego incide en la rendija de entrada de un monocromador. Por 
medio de un tubo fotomultiplicador se detecta la luz correspondiente a la longitud de onda 
seleccionada en el monocromador. La misma se elige teniendo en cuenta el espectro de 
absorción de la especie que se desea medir. Parte de la luz a esta longitud de onda es absorbida 
por los estados excitados o radicales generados en la fotólisis, de manera que la señal generada 
por el fotomultiplicador disminuirá a partir del pulso de fotólisis y luego retomará su nivel inicial 
a medida que los transientes decaigan. Es decir, típicamente la señal de absorción del estado 
excitado o radical aumentará instantáneamente debido a su generación por el pulso de fotólisis, 
y luego decaerá de acuerdo a cómo reaccione este radical.       
La corriente generada en el fotomultiplicador, proporcional al cambio en la intensidad 
de luz, se convierte en voltaje. Este último se mide con un osciloscopio que registra la señal en 
una serie de intervalos de tiempo y la almacena en forma digital. Luego los datos pueden ser 





Para las muestras empleadas en los ensayos de LFF se calcularon las cantidades 
necesarias para preparar soluciones entre 0 y 4 mM de As (III) partiendo de una solución Stock 
de 1000 ppm. Se agregaron 50 L de la suspensión 2.5 g.L-1 de compositos NPa, NPb, NPc en 
agua, o 100 L de la suspensión 1 g.L-1 de las NP1 y NP2. En todos los casos el volumen final de 
muestra fue de 2 mL. Se utilizaron muestras de absorbancia menor a 0.5 a 355 nm y se 
emplearon celdas de cuarzo con tapa tipo septum. Previamente a las mediciones, en algunos 
ensayos, se burbujearon las muestras durante 10 min con nitrógeno o argón.  
Detección de As Total 
Para esta determinación, se utilizó un kit comercial de la marca MQuant, el cual sensa 
arsénico trivalente como pentavalente, sin distinguir entre ellos. Se emplean tiras reactivas que 
usan un método colorimétrico, con detección en un rango entre 0.005 – 0.50 mg.L-1. Se trata de 
la adición de cinc en polvo, de un ácido sólido y de un oxidante para la eliminación de iones 
sulfuro interferentes. El Zn reduce a los compuestos de arsénico (III) y arsénico (V) a arsina 
(AsH3), que con bromuro de mercurio (II) contenido en la zona de reacción de la tira de ensayo, 
forma halogenuros pardo-amarillos mixtos de arsénico y mercurio.  
La concentración de arsénico total se determina por comparación visual de la zona de 
reacción de la tira de ensayo con una escala colorimétrica incluida en el kit (Figura 6). 
 
Figura 6. Tiras reactivas marca MQant, luego de su utilización, frente a la escala colorimétrica. 
 
Detección de As (V) 
Este método colorimétrico propuesto por Murphy et al.154, originalmente utilizado para 
cuantificar iones fosfato, puede aplicarse para la determinación de arsénico en ausencia de 
fosfatos midiendo la absorbancia de la solución a los 30 min de iniciada la reacción colorimétrica. 
Soluciones empleadas: 2.5 M ácido sulfúrico, tartrato de antimonio y potasio con una 
concentración de 1 g.L-1, 0.03 M molibdato de amonio, 0.1 M ácido ascórbico, solución patrón 
30 ppm de As (V) para la curva de calibración. El ácido ascórbico fue preparado en el momento 
de la experiencia, ya que se descompone fácilmente. Las demás soluciones fueron preparadas 






Las soluciones para preparar el reactivo colorimétrico (RC) deben agregarse en el siguiente 
orden: 1ro) 5 mL de H2SO4,  2do) 0.5 mL tartrato de antimonio y potasio, 3ro) 1.5 mL molibdato, 
4to) 3 mL ácido ascórbico. 
La absorbancia es directamente proporcional a la cantidad de As (V) contenido en la 
muestra. Para obtener esta correlación (Figura 7), se realizó la curva de calibración 
correspondiente, con As (V) en distintas cantidades, se esperó 30 min para que se desarrolle el 
color azulado característico y se midió la absorbancia a 850 nm. 
 
Figura 7. Curva de calibración As (V) [M] vs. Absorbancia, obtenida a 850 nm medidas en espectrofotómetro. 
Obteniéndose Y= 4.55 x10-5 X – 6.48x10-8, Error standar= 0.083.  
 
Posteriormente a la utilización de las partículas NP1, NP2 y nanocompositos NPa, NPb y NPc 
como fotocatalizadores de la oxidación de As (III), se determinaron las concentraciones de  













Resultados y discusión 
 
Nanocompositos de Fe y Cu como fotocatalizadores 
Para la oxidación de arsénico, se irradiaron soluciones de NaAsO2 de concentración 225 
ppm (3 mM), en suspensiones de los nanocompositos de concentración 0.125 g.L-1. Finalizada la 
irradiación, se separaron los nanocompositos mediante un imán de neodimio, luego se filtraron 
para asegurar la extracción de las partículas más pequeñas que puedan haber quedado 
suspendidas. Por último se realizó el test de As total con el kit comercial que detecta gas arsina. 
Se midió el pH inicial (luego del agregado del arsénico) resultando igual a 9 en todos los casos, y 
también se midió luego de la irradiación, constatando que el pH se mantuvo constante. 
En la Figura 8 se muestra la concentración de As total luego de la irradiación de las 
muestras en presencia de los nanocompositos. Las partículas llamadas NPa, NPb y NPc, son 
nanocompositos de Fe y Cu, preparados a partir de iguales cantidades de materia orgánica y 
diferente temperatura de pirólisis. En este caso “a, b, c” hace referencia a las temperaturas de 














Figura 8. Arsénico Total remanente en solución: a) luego de 1 h de contacto entre los nanocompositos y la solución 
con 225 ppm de As (III) en oscuridad, b) en atmósfera de aire, c) en atmósfera de argón, d) comparación entre ambas 
atmósferas, donde se incluye la presencia de partículas sin ser sometidas a irradiación (oscuridad). S/Irrad= sin 






Primero se analizarán los datos obtenidos en la oscuridad. Como puede verse en la 
Figura 8a, la concentración de As total en solución disminuye luego de estar en contacto con  
NPa, NPb o NPc. Este resultado es indicativo de la adsorción del As (III) sobre estos 
nanocompositos. 
Según Reddy et al.155, existen varios factores que influyen en las capacidades de 
adsorción de este tipo de nanomateriales, como la temperatura de calcinación. Cuanto menor 
es la temperatura, mayor es el área de superficie y la capacidad de adsorción, o la presencia de 
funcionalidades residuales. Es decir que un aumento de la temperatura llevaría a un aumento 
en el tamaño del grano del nanocomposito, lo que conduce a menos área expuesta para la 
adsorción; además la cantidad significativa de defectos superficiales/reticulares contribuiría a 
las propiedades de adsorción mejoradas de estos compositos a una temperatura más baja. 
Pero, por otro lado, si el efecto del área expuesta fuera determinante en nuestro caso, 
debería esperarse una disminución del área específica superficial (AES) determinada mediante 
la aplicación del modelo de BET a isotermas de adsorción de N2. Por el contrario, los datos de la 
Tabla 1 muestran el comportamiento inverso, ya que los valores de AES de las muestras tratadas 
a mayor temperatura (NPb y NPc) son significativamente mayores que las medidas para NPa. 
Sin embargo, el factor determinante de la mejor capacidad de adsorción de los nanocompositos 
NPa en comparación con NPb y NPc podría ser la mayor cantidad de materia orgánica, dato que 
también se refleja en el análisis elemental y en los espectros de FTIR de las muestras136.  
La adsorción de As (III) sobre ácidos húmicos, sustancias de naturaleza química similar a las BBS 
ha sido reportada previamente156.  
Arsénico Total 
Según los resultados de la Figura 8, la fotoirradiación produce una disminución en la 
cantidad de arsénico total en el sobrenadante luego de separar cualquiera de las partículas. Esto 
indica que los productos generados en el proceso fotocatalítico no permanecen mayormente en 
solución. En el caso de los nanocompositos NPa, se observa una mayor disminución en la 
concentración de arsénico total cuando la irradiación se llevó a cabo en atmósfera de argón. 
Para las NPb se invierte el comportamiento al comparar los datos obtenidos en atmósfera de 
aire y argón, y para las NPc los resultados obtenidos son iguales para ambas atmósferas.  
La mayor eliminación de arsénico de la solución observado para NPa en atmósfera de 
argón, requiere de un análisis detallado: 
Cuando la fotocatálisis ocurre en presencia de aire, el O2 funciona como una trampa de 
los electrones de la banda de conducción (ebc−), dando lugar a la formación del radical anión 
superóxido (O2--) (Ecuación 5). En estas condiciones se prolonga el tiempo de vida de los huecos, 
que son las especies involucradas en la oxidación del As (III) o los precursores de otras especies 
oxidantes como los radicales OH 157. 
𝑒𝐵𝐶
− + 𝑂2  
                  
→       𝑂2
−          (5) 
Para el fotocatalizador TiO2 se han señalado diferentes especies como responsables de 
la oxidación de As (III), tal como se mencionó anteriormente en este capítulo (ver Ecuaciones 1 





presencia de O2 debería favorecer la vía oxidativa, al contrario de lo que se observa en la Figura 
8 para NPa. Por estas razones, deberíamos considerar otras reacciones involucradas en el 
proceso fotocatalítico. 
Levy et al.158 demostraron que en condiciones anaeróbicas se produce la reducción del 
As (III) fotocatalizada por TiO2, generándose como productos de reacción As (0) y arsina (AsH3). 
Estas sustancias aparecen como resultado de la reacción entre los electrones de la banda de 
conducción y el As (III). Los productos de reducción pueden volatizarse (AsH3), precipitar o 
quedar depositados sobre la superficie del fotocatalizador (As (0)).  
En un trabajo reciente Pham et al.133 estudiaron la capacidad de nanopartículas de 
magnetita recubiertas de ácidos húmicos para actuar como materiales adsorbentes y 
fotocatalizadores de la oxidación de As (III). Estos autores realizaron ensayos de fotocatálisis en 
presencia de sorbato de potasio, un desactivador de estados triplete mediante procesos de 
transferencia de energía. En esas condiciones, observaron que la formación de As (V) se 
encuentra parcialmente inhibida, lo que implica que los estados triplete de las sustancias 
húmicas (recordemos que su estructura es similar a la de las BBS) están involucradas en la 
oxidación del As (III). 
Basándonos en estos resultados, y teniendo en cuenta que los nanocompositos NPa son 
los que tienen un mayor contenido de materia orgánica, proponemos que la mayor degradación 
de arsénico observada en las muestras saturadas en argón, cuando se emplea como 
fotocatalizador a los nanocompositos NPa, se debe principalmente a la oxidación mediada por 
los estados triplete de la materia orgánica presente en los nanocompositos.  
Como se mencionó anteriormente, cuando se emplean los nanocompositos NPb, la 
tendencia se invierte y la degradación es mayor en atmósfera de aire. Esto se explica por el 
menor contenido de materia orgánica en NPb en comparación con NPa, lo que significa una 
menor contribución de los tripletes en la oxidación del As (III).  
Para los nanocompositos NPc, que tienen también un bajo contenido de materia 
orgánica, se observan degradaciones similares en ambas atmósferas. Esta diferencia podría 
deberse a la diferente contribución de los procesos reductivos y oxidativos en cada caso. 
La diferencia entre el número de moles de As (III) inicial y el número total de moles de 
As en solución luego de la irradiación será el número de moles de As eliminados. Esta cantidad 
no es necesariamente la misma que la que puede determinarse a partir de los ensayos en 
oscuridad, ya que en esas condiciones no deberían formarse productos de reacción que puedan 










Además, bajo irradiación como se mencionó anteriormente podrían generarse productos de 
reducción insolubles, o no volátiles. Este balance, se muestra en la Figura 9. 
 
Figura 9. Balance de arsénico en condiciones de irradiación aeróbica y anaeróbica. Siendo: ni As (III)(sol)= moles 
iniciales de arsénico en solución; nf As (III)(sol)= moles finales de arsénico en solución; nf AsTotal (sol)= moles finales 
totales de arsénico en solución; n As eliminados= moles de arsénico eliminados. 
Arsénico (V) 
Para determinar qué parte de ese arsénico total cuantificado en solución es As (V), se 
repiten las pruebas de irradiación en atmósfera de aire y de argón, empleando ahora el método 
colorimétrico, que detecta específicamente As (V), los resultados se muestran en la Figura 10.  
 
Figura 10. Concentración de As (V) medida en solución, luego de irradiación a 350 nm en presencia de NPa, NPb y 
NPc: a) en atmósfera de aire, b) en atmósfera de argón. (I)= irradiadas.  
Según puede verse en la Figura 10, en atmósfera de argón, para todos los 
nanocompositos hay menor cantidad de As (V) remanente en solución. Como se mencionó 
anteriormente, en condiciones aeróbicas el tiempo de vida de los huecos generados en la banda 
de valencia se ve aumentado y por esa razón se favorece la oxidación de As (III) a As (V).  
Una vez formadas las especies de As (V), estas también podrán adsorberse sobre los 
nanocompositos. Se ha reportado que la afinidad de adsorción del As (V) es mayor que la del  






Es notable que aún en ausencia de nanocompositos se observe la formación de As (V). 
La fotooxidación de arsenito a arseniato no catalizada fue previamente estudiada por Ryu et 
al.161. Estos autores reportaron un rendimiento cuántico superior a 1.0 a una longitud de onda 
de 254 nm, donde el arsenito presenta un muy bajo coeficiente de absorción molar. En nuestras 
condiciones de excitación (350 nm), el coeficiente de absorción del arsenito es aún mucho 
menor y esa puede ser una de las razones de la baja concentración de As (V) detectada en 
ausencia de los fotocatalizadores. 
En presencia de O2, la vía reductiva debería estar inhibida por la existencia de la reacción 
representada en la ecuación 3.  Por lo tanto, en estas condiciones los únicos productos estables 
generados mediante la fotocatálisis heterogénea deberían corresponder a As (V). En 
consecuencia, el número de moles de As total en solución luego de la irradiación debería ser la 
suma del número de moles de As (III) y As (V) (ver el balance mostrado en la Figura 9).  
Por lo tanto, la concentración de As (III) en estas condiciones se calcula como la concentración 
de As total menos la de As (V), (estas dos últimas concentraciones se determinaron 
experimentalmente).  
En la Figura 11 se muestra el balance de As en condiciones aeróbicas como porcentajes 
del As (III) inicial en la solución. Como en presencia de O2 no se forman productos volátiles o 
insolubles, el As eliminado, calculado como la diferencia entre el total y el remanente en 
solución luego de la fotocatálisis, corresponde a especies de As (III) o As (V) adsorbidas sobre el 
catalizador. 
 
Balance de arsénico 
 
Figura 11. Balance de As mostrado en porcentajes, para los ensayos de fotocatálisis realizados con los 






Los ensayos de la Figura 11 tambien fueron realizados en atmósfera de argón (resultados no 
presentados). En resumen, el balance de arsénico luego de la fotocatálisis para ambas 
atmósferas, se muestra en la Tabla 2: 
 
Tabla 2. Cantidad de As (III) y/o reducido (según atmósfera), As (V), As eliminado y As Total remanente en solución 
expresado en porcentajes (respecto del As (III) inicial) luego de irradiación por lámpara a 350 nm. 
 
Según los resultados que se muestran en la Tabla 2, el As total final, es decir el 
remanente en solución, es menor en atmósfera de argón y esto se debe a la contribución de 
procesos de fotocatálisis reductiva como se mencionó anteriormente. Incluso cuando los 
nanocompositos no están en el medio de reacción, ocurre la foto-oxidación de As (III) a As (V), 
aunque en muy pequeñas cantidades, en concordancia con resultados de literatura161. 
Los NPa, son los nanocompositos que mejor funcionan como NFCM. En este caso el arsénico 
remanente en solución, cuando se está en presencia de argón, es de alrededor de 18 ppm menos 
que en aire (partiendo siempre de 225 ppm). Debería tenerse en cuenta el costo de utilizar argón 








































NPa 25.6 78.8 21.2 74.3 17.7 83.4 16.6 82.2 
NPb 25.6 86.4 13.6 74.3 44.4 95.3 4.7 55.5 
NPc 44.4 96.1 3.9 55.5 44.4 96.1 3.9 55.5 





Estudio del Mecanismo de Fotocatálisis para los Nanocompositos NPa 
Debido a los resultados obtenidos en ensayos de estado estacionario, los 
nanocompositos NPa resultaron ser los más adecuados para el tratamiento del arsénico como 
contaminante; es por esto que se realizaron ensayos de LFF con estas partículas. Todas las 
muestras se midieron en atmósferas saturadas en argón. 
Se detectó el decaimiento de especies transitorias en todo el rango de longitudes de 
onda de análisis (370 – 750 nm) con tiempos de decaimiento en la escala del sub-microsegundo 
(ver Figura 12). Por comparación con los espectros de especies transientes obtenidos por 
irradiación de suspensiones acuosas de varias familias de nanopartículas semiconductoras162,163, 
se asignó el espectro obtenido a estados de carga separados de electrones y huecos localizados 
en trampas diferentes. 
 
 
Figura 12. Espectro de absorción diferencial del par electrón-hueco obtenido por LFF en solución acuosa, atmósfera 
de argón, para una concentración de NPa= 2.5 g.L-1. Los espectros que se muestran corresponden de arriba hacia 
abajo, a los siguientes momentos después del disparo del láser: 0, 40, 80, 120, 160, 200, 240 y 320 ns. A= cambios 
de absorción, = longitud de onda de absorción. 
 
Se hicieron experimentos de LFF en presencia de As (III) en un rango de longitudes de 
onda más estrecho. Los espectros de absorción a distintos tiempos después del pulso del láser 
(que se muestran en la Figura 13), para una muestra de concentración de NPa= 0.5 g.L-1 con la 
adición de 0.5 mM de As (III), son similares a los obtenidos en ausencia de As (III) y se asignan al 
par electrón-hueco en distintas trampas. El máximo aparece alrededor de 620 nm, por lo que 
las medidas del tiempo de decaimiento en presencia de distintas concentraciones de As (III) se 






Figura 13. Espectro de absorción diferencial del par electrón-hueco obtenido por LFF en solución acuosa, atmósfera 
de argón, para una concentración de NPa= 0.5 g.L-1 con la adición de 0.5 mM de As (III). Los espectros que se muestran 
corresponden de arriba hacia abajo, a los siguientes momentos después del disparo del láser: 0, 40, 80, 120, 160, 200, 
240 y 320 ns. A= cambios de absorción, = longitud de onda de absorción. 
Se determinó el tiempo de decaimiento del par electrón-hueco a 620 nm para cada caso. 
En la Figura 14 se muestran las curvas típicas obtenidas para cada solución. En todos los casos 










Figura 14. Perfiles de absorbancia obtenidos después de la excitación con láser. El decaimiento de las señales tiene 
lugar en la escala del sub-microsegundo. Absorbancia inicial de las soluciones de NPa= 0.38, concentraciones de 
arsénico: a) 0 mM, b) 0.3 mM, c) 0.5 mM, d) 0.7 mM, e) 1 mM, f) 1.5 mM, g) 2 mM, h) 2.5 mM, i) 3 mM, j) 3.5 mM.  
 
Según muestra la Figura 15, la constante de decaimiento, que es la inversa del tiempo 
de decaimiento (-1) del par electrón-hueco, en función de la concentración de As (III) por 
excitación a 355 nm, alcanza su máximo (es decir una saturación), a alrededor de una 
concentración de 3 mM de As (III). Estos resultados pueden explicarse suponiendo que la 







Figura 15. Inversa de los tiempos de decaimiento vs. Concentración de As (III), en solución acuosa. Absorbancia inicial 
de las soluciones de NPa= 0.38. La línea roja corresponde al ajuste no lineal de los datos a la ecuación (9). 
Considerando entonces como se comentó anteriormente, que la oxidación de As (III) 
esté mediada por los huecos de la banda de valencia, se espera que si esos huecos son 
”secuestrados”, la oxidación mediada por huecos se vea fuertemente desfavorecida o 
directamente anulada. Para verificar esta hipótesis, se realizaron pruebas de LFF en solución 
agua – etanol al 50 %, empleando al alcohol como scavenger de huecos164 (reacciona con los 
huecos del semiconductor) y se verificó que no hay efecto en el tiempo de vida del par electrón-
hueco al variar la concentración de As (III), como se muestra en la Figura 16. Este 
comportamiento se debe a que los huecos que en ausencia de etanol estaban disponibles para 
reaccionar con el As (III), ahora no lo están por haber sido secuestrados por el alcohol. 
 
Figura 16. Inversa de los tiempos de decaimiento vs. Concentración de As (III), con una concentración en solución 





Este cambio de comportamiento en la curva en presencia de etanol confirma la 
participación de los huecos en la oxidación de As (III) fotocatalizada por NPa. Por lo tanto, para 
poder explicar el comportamiento observado en la Figura 15, se propone para la etapa inicial de 
la oxidación fotocatalizada de As (III) en ausencia de etanol, el mecanismo de reacción indicado 
en las Ecuaciones 6 a 8: 
𝑆𝑒𝑚𝑖 𝑐𝑜𝑛𝑑𝑢𝑐𝑡𝑜𝑟  
           ℎ𝑣            
→          (ℎ+ + 𝑒−)                       (6) 
(ℎ+ + 𝑒−)  
         𝐻2𝑂 ,   𝑘1            
→              𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑡𝑜𝑠                             (7) 





     𝑘2      
→     𝐴𝑠 (𝐼𝑉) + 𝑒−    (8) 
Las constantes de equilibrio y velocidad pueden obtenerse suponiendo la condición de estado 
pre-estacionario para el intermediario C (Ecuación 9).  
𝑘𝑑𝑒𝑐 = 
𝑘1 + 𝑘2 ∗ 𝐾 ∗ [𝐴𝑠 (𝐼𝐼𝐼)]
1 + 𝐾 ∗ [𝐴𝑠 (𝐼𝐼𝐼)]
          (9) 
Donde 𝑘𝑑𝑒𝑐 es la constante de decaimiento del par electrón-hueco, es decir 
-1. Los 
valores obtenidos a partir de un ajuste no lineal de la curva de la Figura 15 son: 
𝑘1= 7.8±0.3x10
6 s-1; 𝑘2= 1.2±0.5x10
10 s-1; 𝐾 = 1.1±0.3x103. 
Los ensayos de LFF dan evidencia directa de la mediación de los huecos en la banda de 
valencia en la etapa inicial del proceso oxidativo del As (III). Sin embargo, esto no implica que 
los huecos sean las únicas especies involucradas en la fotocatálisis. Como se mencionó 
anteriormente, principalmente en el caso de los NPa, los estados triplete de la materia orgánica 
tendrían un papel significativo. Tampoco puede descartarse la participación de radicales OH. 
Ensayos de resonancia paramagnética electrónica con suspensiones irradiadas de NPa, NPb y 
NPc demostraron la formación de estos radicales136. 
Adicionalmente, Pham et al.133 propusieron mediante ensayos indirectos para la 
oxidación de As (III) (fotocatalizada por nanopartículas de magnetita recubiertas de ácidos 
húmicos) la mediación del oxígeno singlete molecular, generado a partir de los estados triplete 














Nanopartículas NP1 y NP2 como fotocatalizadores de la oxidación de As (III) 
Se emplearon suspensiones de 1 g.L-1 de nanopartículas en soluciones de As (III) con 
concentración inicial de 225 ppm (3 mM). Se llevó a irradiación con lámparas de 350 nm durante 
1 hora en el reactor continuo RPR. Transcurrido el tiempo, se separaron las NP de la solución 
mediante el uso de un imán de Nd, para un posterior filtrado de la solución para asegurar la 
remoción de pequeñas partículas que pudiesen haber quedado suspendidas. A continuación, se 
realizó el test de arsénico total, obteniéndose los resultados de la Figura 17 tanto para atmósfera 
de aire como para atmósfera de argón. Todos estos ensayos se realizaron con las NP prístinas 




Figura 17. Arsénico Total remanente en solución, obtenido luego de 1 h de irradiación con lámparas de 350 nm, con 
una concentración de 1 g.L-1 de NPs. SI= sin irradiar (se utilizó atmósfera de aire). 
 
Los ensayos realizados en oscuridad (SI= sin irradiar) muestran que hay adsorción de As 
(III) sobre los nanomateriales y que hay una diferencia significativa entre los sistemas en la 
oscuridad y bajo irradiación. Por lo tanto, la fotocatálisis juega un rol importante en la 
disminución de la concentración de arsénico en la solución.  
No se encontraron diferencias significativas en la remoción de arsénico en atmósfera de aire y 
argón, lo que es indicativo de que los procesos de reducción en este caso no son significativos. 
Por ello vamos a considerar que en ambas atmósferas el As total en solución tendrá 







Detección de arsénico As (III) y (V) 
En la Figura 18 se muestra el balance de arsénico, tanto en condiciones aeróbicas como 
en atmósfera de argón. Como en presencia de O2 no se forman productos volátiles o insolubles, 
el arsénico eliminado, calculado como la diferencia entre el total y el remanente en solución 
luego de la fotocatálisis, corresponde a especies de As (III) o As (V) adsorbidas sobre el 
catalizador. 
Balance de arsénico 
 
Figura 18. Balance de materia, obtenido luego de 1 h de irradiación con lámparas de 350 nm, con una concentración 
de 1 g.L-1 de NPs.  
 
Los datos anteriores se encuentran resumidos en la Tabla 4, donde puede verse que no 
parece importar la utilización de atmósfera modificada, ya que las concentraciones finales de As 
total son idénticas, como así también son muy similares las concentraciones medidas de As (V), 
por lo que se podría decir que la única diferencia radica en la nanopartícula utilizada165, siendo 












Tabla 4. Cantidad de As (III) y As (V) expresado en porcentaje respecto del As total (ppm) remanente en solución, 
luego de 1 h de irradiación por lámpara a 350 nm, conteniendo 1 g.L-1 de nanopartículas. (S/I)= sin irradiar. 
Aun cuando las nanopartículas no son irradiadas, se produce una adsorción: mínima 
para las NP1 y una mucho más importante para las NP2 (de alrededor de 100 ppm); la misma 
que se produce con la presencia de NP1 irradiadas, en ambas atmósferas. Por otro lado, es 
apreciable la mayor disminución de la concentración de As en la solución cuando se irradian las 
muestras, lo que indica una importante contribución de los procesos fotocatalíticos cuando se 
emplean tanto NP1 como NP2.  
Según estos datos, sucede lo mismo que con los nanocompositos, si bien es mayor la 
cantidad final de As (V) remanente en solución para las NP2, es muy bajo respecto al As (III). Este 
resultado está de acuerdo con la mayor afinidad de adsorción del As (V) comparado con el As 
(III)159. Es decir, una vez que se produce la oxidación, las especies de As (V) principalmente se 































NP1 115 98.2 1.8 115 97.7 2.3 
NP2 50 95.2 4.8 50 94.5 5.5 
NP1 (S/I) 200 99.5 0.5 200 99.5 0.5 





Ensayos de Fotocatálisis a pH controlado  
Hasta este momento, solo se habían realizado medidas dejando que las soluciones 
alcancen el pH natural de la mezcla de las NP con el As (III); pero la solución de NP2 con 225 ppm 
de As (III) tiene un pH inicial de 9.9, y la misma solución, pero con NP1, tiene un pH inicial de 
10.5; en ambos casos se observó aumento de pH luego de la irradiación. Por este motivo, nos 
pareció propicio estudiar también, las condiciones de un pH estable durante todo el ensayo, por 
lo que se realizaron medidas utilizando soluciones buffer. Se utilizó buffer TRIS 
(tris(hidroximetil)aminometano) para regular el pH en 7.1 y buffer carbonato-bicarbonato para 
el pH 9.2. 
El buffer TRIS se preparó mediante una mezcla de soluciones que llamaremos A y B. La 
solución A (tris 0.2 M) se obtuvo disolviendo 24.23 g de Tris en agua destilada, llevando a 
volumen de un litro, mientras que la solución B: HCl 1 N. Finalmente, para obtener pH 7.1 se 
mezclan 250 mL de Solución A, 44.2 mL de Solución B y 705.8 mL de agua destilada. 
El buffer Carbonato-Bicarbonato se obtuvo también por una mezcla de soluciones que 
llamaremos A y B. La solución A es 0.2 M de carbonato de sodio anhidro (2.2 g/100 mL), mientras 
que la solución B es 0.2 M de bicarbonato de sodio (1.68 g/100 mL). Finalmente, se combinaron 
4 mL de solución A con 46 mL de solución B y se lleva a volumen final de 200 mL con agua 
destilada. 
Para determinar la cantidad de arsénico total en las aguas remanentes luego de 
irradiación, se repitieron las pruebas mostradas anteriormente, esta vez haciendo control de pH 
en la solución. Se realizó luego el test de Arsénico Total, obteniéndose lo que se muestra en la 
Figura 19a y 19b (1 g.L-1 de NP), tanto para atmósfera de aire como para atmósfera de argón. 
Arsénico TOTAL 
 
Figura 19a. Arsénico total remanente en solución (ppm), obtenido luego de 1 h de irradiación con lámparas de 350 






Figura 19b. Arsénico total remanente en solución (ppm), obtenido luego de 1 h de irradiación con lámparas de 350 
nm. Se controló el pH de cada solución mediante buffer Carbonato-Bicarbonato, pH= 9.2. S/I= Sin irradiar.  
 
Se ve que sin irradiación en todas las condiciones ensayadas, las NP1 no son muy buenos 
adsorbentes. Lo contrario sucede con las NP2, en donde se detectó que en ambas atmósferas 
logran reducir la concentración de arsénico en solución a la mitad del valor inicial.  
Los resultados obtenidos hasta el momento en soluciones de pH controlado pueden resumirse 
en la Tabla 5. 
NP pH 7.1 pH 9.2 
NP1 Aire 50 50 
NP1 Aire S/I 200 200 
NP2 Aire 50 20 
NP2 Aire S/I 115 100 
   
NP1 Argón 80 100 
NP1 Argón S/I 200 200 
NP2 Argón 50 20 
NP2 Argón S/I 115 100 
 
Tabla 5. As total remanente en solución (ppm), luego de irradiación por lámpara a 350 nm, conteniendo 1 g.L-1 de 
nanopartículas. (S/I)= sin irradiar. 
 
Bajo irradiación (al igual que en los ensayos realizados sin buffer) en los experimentos a 
pH constante, hay una considerable disminución de la concentración de As total en la solución 
que pone de manifiesto la presencia de reacciones fotocatalizadas. Además, se ve una mejor 





El componente orgánico del buffer TRIS empleado para ajustar el pH a 7.1 es 
tris(hidroximetil)aminometano. Este compuesto puede oxidarse mediante procesos 
fotocatalizados por TiO2 para dar como producto de reacción formaldehido166. Los autores 
proponen que la oxidación está mediada por radicales OH. Por ello, si el mecanismo de 
oxidación del componente del buffer fuera el mismo en nuestro caso, se esperaría que haya un 
efecto competitivo entre el componente del buffer y el As (III) únicamente si el proceso de 
oxidación del As (III) involucrara al radical hidroxilo. 
Cuando el pH del medio se controla con buffer de Na2CO3/NaHCO3 a pH= 9.2, se obtiene 
una mejor actividad fotocatalítica para NP2. Este resultado es curioso ya que los aniones 
inorgánicos (como nitrato, cloruro, carbonato y sulfato) son en general inhibidores de la 
actividad fotocatalítica; entre otras razones porque la presencia de sales disminuye la 
estabilidad coloidal, aumenta la transferencia de masa y reduce la superficie de contacto entre 
el fotocatalizador y la sustancia a degradar167. Además, los iones carbonato funcionan como 
agentes secuestrantes de los huecos fotogenerados en la banda de valencia y también de los 
radicales hidroxilo168. Pero como resultado de la oxidación de un electrón los iones carbonato o 
bicarbonato, ya sea por los huecos o por los radicales OH se forman radicales carbonato 




2−   𝐻𝐶𝑂3
  /𝐶𝑂3
 −                                     (10) 
𝑂𝐻− + 𝐻𝐶𝑂3
−  /𝐶𝑂3
2−   𝑂𝐻 +𝐻𝐶𝑂3
  /𝐶𝑂3
 −       (11) 
Los radicales carbonato son menos reactivos que los radicales hidroxilo, pero más 
selectivos para el As (III)169. La reacción de oxidación de As (III) por radicales carbonato tiene una 
constante de velocidad de 1.1×108 M-1s-1 (Ecuación 12). 
𝐴𝑠 (𝐼𝐼𝐼) + 𝐻𝐶𝑂3
− 
As (IV) +  𝐻𝐶𝑂3
                        (12) 
A pH 9.2, el radical carbonato se encuentra principalmente protonado170, ya que el pKa del 
radical HCO3 es 10.36. 
La formación de radicales carbonato puede ser una de las razones por las que las NP2 
son fotocatalizadores más eficientes en presencia del buffer de carbonato. 
               Por otro lado, existe evidencia experimental de la formación de complejos entre los 
iones carbonato y el As (III) de fórmulas As(OH)2CO3 y As(OH)3(HCO3)2 según estudios de 
escaneado electroquímico por microscopía de efecto túnel (ECSTM)171.  
Hay evidencia adicional de la formación de complejos en solución172 del tipo As(CO3)2  
As(CO3)(OH)2, As(CO3)2(OH)2 e incluso As(CO3)+. Además, Neuberger y Helz173 plantearon la 




− +𝐻2𝑂      (𝐾𝑐 = 0.22 ± 0.04)        (13) 
Kim et al.174 por su parte, demostraron que la actividad electroquímica de los complejos mono 
y dicarbonato con arsenito es muy superior a la actividad del ion arsenito libre. Es decir, en 





Estos resultados se interpretaron mediante un mecanismo de reacción que involucra 
una reacción adicional de formación de intermediarios de As (IV), en los que el grupo carbonato 
presente en la esfera interna del As (III) funciona como puente para la transferencia de un 
electrón desde el As (III) al radical OH y además provee un excelente grupo saliente, el 
compuesto estable CO2, en la reacción en la que se forma la especie de As (IV) (Ecuaciones 14 a 
16).  
[𝐴𝑠𝐼𝐼𝐼 (𝑂𝐻)𝐶𝑂3]  𝐴𝑠
𝐼𝐼𝐼 𝑂(𝐻𝐶𝑂)3                                        (14) 
[𝐴𝑠𝐼𝐼𝐼 𝑂(𝐻𝐶𝑂3)] + 𝑂𝐻
  [𝐴𝑠𝐼𝐼𝐼 𝑂(𝐶𝑂3
)] + 𝐻2𝑂             (15) 
[𝐴𝑠𝐼𝐼𝐼 𝑂(𝐶𝑂3
)] + 𝐻2𝑂 [𝐻𝐴𝑠
𝐼𝑉𝑂3
− ] + 𝐶𝑂2                      (16) 
Estos autores proponen que la posterior oxidación del As (IV) a As (V) ocurre vía los radicales 
OH (Ecuación 17), o por desprotonación (Ecuación 18). 
[𝐻𝐴𝑠𝐼𝑉𝑂3
− ] + 𝑂𝐻  [𝐻𝐴𝑠𝑉𝑂4
2−] + 𝐻2𝑂 + 𝐻
+               (17) 
2[𝐻𝐴𝑠𝐼𝑉𝑂3
− ] + 𝐻2𝑂  [𝐻𝐴𝑠
𝑉𝑂4
2−] + [𝐻3𝐴𝑠
𝐼𝐼𝐼𝑂3]          (18) 
La formación de los complejos de As (III) con carbonato afecta incluso sobre la toxicidad 
del As (III). Por ejemplo en el caso del gusano Caenorhabditis elegans, el gen abts-1, que codifica 
un transportador de HCO3 dependiente de Na, se ha informado que lo protege de la toxicidad 
del arsénico. Además, se observó una expresión más fuerte del gen abts-1 en las células de C. 
Elegans luego de la exposición al arsénico, encontrándose que las células sin ese gen eran 
hipersensibles al arsénico175.  
Recientemente, Han et al.176 demostraron que el ion carbonato puede contrarrestar los 
efectos de la exposición al arsénico ya que previno eficientemente la toxicidad inducida por el 
mismo, en líneas de células epiteliales del intestino delgado (IEC-6). Estos autores reportaron 
que la producción de especies reactivas de oxígeno (ROS) intracelulares y la acidificación celular 
también se redujeron en el co-tratamiento con carbonato, lo que sugiere que el efecto 
citoprotector del carbonato puede implicar múltiples vías, como la reducción de la acidosis 
extracelular/intracelular, la descomposición de H2O2, el balance del potencial mitocondrial y la  
inmovilización del arsénico. Por todas estas razones, los carbonatos pueden actuar como un 
complemento para abordar el envenenamiento por arsénico.  
La participación de radicales carbonato y/o la complejación del As (III) con iones 
carbonato pueden explicar la mejor actividad fotocatalítica de NP2 a pH 9.2 en buffer de 
Na2CO3/NaHCO3 mediante el mecanismo planteado en las Ecuaciones 14 a 18.  
Sin embargo, no se observa una mejora del funcionamiento de NP1 en esas condiciones. Esto 
puede deberse a varios factores: debemos recordar principalmente, que la superficie expuesta 
de NP1 y NP2 son sustancialmente diferentes. Mientras que las NP1 presentan en su superficie 
óxidos de Fe, las NP2 están estabilizadas con ácido oleico y oleilamina. En el caso de las NP1 es 
de esperar una competencia entre las especies de As (III) (a pH 9.2 principalmente H3AsO3 y 
H2AsO3) y los iones carbonato, por los sitios de adsorción sobre las nanopartículas177,178. La 
adsorción de iones carbonato sobre la superficie del óxido de hierro contribuiría a una 






Detección de As (V) 
Tomando una porción de la solución utilizada para cuantificar As total (Figuras 19a y 19b), se 
mide ahora la concentración de As (V) mediante el método colorimétrico, obteniéndose los 




Figura 20. As (V) medido en ppm, en contacto con NP1 y NP2 en concentraciones 1 g.L-1. Soluciones con concentración 
inicial de 225 ppm (3 mM) de As (III) expuestas a irradiación durante 1 h. Atmósferas de aire, argón y sin irradiación 






Los resultados obtenidos en la Figura 20, pueden resumirse en las Tablas 6, 7 y 8. 
 
Tabla 6. Cantidad de As (III), As (V) expresado en porcentaje respecto del As total remanente en solución, luego de 
irradiación por lámpara a 350 nm, pH regulado en 7.1 por buffer TRIS. (S/I)= sin irradiar. 
 
 
Tabla 7. Cantidad de As (III), As (V) expresado en porcentaje respecto del As total remanente en solución, luego de 
irradiación por lámpara a 350 nm, pH regulado en 9.2 por buffer carbonato – bicarbonato. (S/I)= sin irradiar. 
 
NP pH Atmósfera de aire Atmósfera de argón 
NP1 
 7.1 3.4 0.8 
 9.2 5 4 
NP2 
 7.1 2.6 2.7 
 9.2 5.2 5.5 
 
Tabla 8. As (V) (ppm), luego de irradiación por lámpara a 350 nm, pH regulado en 9.2 por buffer carbonato – 
bicarbonato. (S/I)= sin irradiar. Se consideró para cada valor un error de 0.083, obtenido de la Figura 7. 
En la Tabla 8 puede observarse que hay un aumento considerable de la concentración 
de As (V) en solución cuando se emplean NP1 o NP2 a pH 9.2 en buffer de carbonato, tanto en 
atmósfera de aire como de argón, obteniéndose valores muy similares en ambas condiciones. 
También puede verse que empleando NP2 no solo se alcanza la menor concentración de As total 
en solución, sino que también hay un 35 % de ese arsénico que corresponde a As (V), que es una 
forma menos toxica que el As (III).  
Cabe destacar, que hay una concentración (aunque mínima) de 2.4 ppm de As (V) cuando se 
emplean las NP1 a pH 9.2 en condiciones aeróbicas sin irradiación (Figura 20). Este resultado 
podría deberse a la oxidación de As (III) a As (V) sobre la superficie de magnetita que fue 
reportada en la literatura160. 
Buffer pH 7.1 












As (V) (%) 
NP1 50 93 7 80 96.5 3.5 
NP2 50 92.7 7.3 50 96.6 3.4 
NP1 (S/I) 200 99.5 0.5 200 99.8 0.2 
NP2 (S/I) 115 99.6 0.4 115 99.7 0.3 
Buffer pH 9.2 












As (V) (%) 
NP1 50 89 11 100 96 4 
NP2 20 65 35 20 95.9 4.1 
NP1 (S/I) 200 98.8 1.2 200 99.4 0.6 





Estudio del Mecanismo de Fotocatálisis por LFF 
Para estudiar la participación de los huecos de la banda de valencia en las etapas iniciales 
del mecanismo de fotooxidación del As (III) a As (V), se realizaron varias series de ensayos como 
los ya descriptos para los nanocompositos NPa, en este caso para NP1 y NP2.  
Se determinó el tiempo de decaimiento del par electrón-hueco a 620 nm para cada caso. En las 
Figuras 21 y 22, se muestran algunas de las curvas típicas obtenidas para cada solución en 




Figura 21. Perfiles de absorbancia obtenidos después de la excitación con láser. La absorbancia de NP1 a 355 nm fue  
0.38 en este y el resto de los ensayos de LFF en los que se empleó este NFCM, las concentraciones de arsénico fueron: 







Figura 22. Perfiles de absorbancia obtenidos después de la excitación con láser. La absorbancia de NP2 a 355 nm fue  
0.38 en este y el resto de los ensayos de LFF en los que se empleó este NFCM, las concentraciones de arsénico fueron: 
a) 0 mM, b) 0.5 mM, c) 1 mM y d) 2 mM. 
 
En los experimentos de las Figuras 21 y 22 no se ajustó el pH. La constante de 
decaimiento, que es la inversa del tiempo de decaimiento (-1) del par electrón-hueco, en 
función de la concentración de As (III) por excitación a 355 nm, alcanza su máximo (es decir una 
saturación) alrededor a los 2 mM de As (III) tanto para NP1 y NP2 (Figuras 23 y 24). Estos 
resultados pueden explicarse suponiendo que la oxidación de As (III) a As (IV) está mediada por 
el hueco generado en la banda de valencia del fotocatalizador, como fue propuesto para el 







Figura 23. Inversa de los tiempos de decaimiento vs. concentración de As (III), en solución acuosa para el NFCM 
NP1. La línea roja corresponde al ajuste no lineal de los datos a la ecuación (9). 
 
 
Figura 24. Inversa de los tiempos de decaimiento vs. concentración de As (III), en solución acuosa para el NFCM NP2. 
La línea roja corresponde al ajuste no lineal de los datos a la ecuación (9). 
Se realizaron además ensayos de LFF para obtener información adicional sobre el 
mecanismo de fotocatálisis, en solución agua - etanol al 50% empleando al alcohol como 










Se verificó que para NP1 no hay efecto en el tiempo de vida del par electrón-hueco, al 
variar la concentración de As (III), como se muestra en la Figura 25. Este comportamiento podría 
deberse a que aquellos huecos que en ausencia de etanol estaban disponibles para reaccionar 
con el As (III), ahora no lo están por haber sido secuestrados por el alcohol. 
 
Figura 25. Inversa de los tiempos de decaimiento vs. concentración de As (III), en solución agua-etanol 50%, para el 
NFCM NP1. 
 
Ensayos similares realizados en suspensiones de NP2 en mezclas de agua-etanol al 50 %, 
saturadas en argón, mostraron una aceleración del decaimiento del par electrón hueco en 
presencia de cantidades crecientes de As (III) hasta alcanzar un valor máximo de la constante de 
decaimiento (Figura 26). Estos resultados ponen en evidencia que cuando se emplea el NFCM 
NP2, aún en presencia de etanol, los pares electrón- hueco pueden mediar la oxidación del As 
(III). Recordemos que las nanopartículas NP2, según los ensayos en oscuridad, resultaron 
mejores materiales adsorbentes de As (III) que la NP1. En el caso de las NP2 los pares electrón-
hueco podrían oxidar al As (III) adsorbido sobre el nanomaterial, y por ello, la presencia de etanol 







Figura 26. Inversa de los tiempos de decaimiento vs. concentración de As (III), en solución agua-etanol 50%, para el 
NFCM NP2. La línea roja corresponde al ajuste no lineal de los datos a la ecuación (9). 
 
A partir de los resultados obtenidos en las Figuras 23 y 24, se realizaron medidas fijando 
el pH, con los buffers ya mencionados. En el caso del buffer TRIS (pH= 7.1) cuando se emplea el 
nanofotocatalizador NP1 no se observa la absorción de especies transientes a 620 nm en 
ensayos realizados con muestras saturadas en aire o argón. Esto indicaría que el tiempo de 
decaimiento del par electrón-hueco fotogenerado en estas condiciones experimentales, es 
menor al ancho del pulso del láser (5-10 ns). La reducción del tiempo de decaimiento podría 
deberse a la reacción de tris(hidroximetil)aminometano con los huecos fotogenerados.  
Sin embargo, se detectó la absorción de los pares electrón-hueco cuando se utilizaron 
las partículas de NP2 en atmósfera de aire y además el decaimiento de los pares se aceleró en 
presencia de As (III) (Figura 27). 
 
Figura 27. Inversa de los tiempos de decaimiento vs. concentración de As (III), en atmósfera de aire, pH 7.1 con Buffer 





Cuando se utilizó el buffer carbonato-bicarbonato (pH= 9.2) pudo detectarse la 
absorción de la especie transiente a 620 nm con NP1 y NP2, pero no se observó efecto de la 
concentración de As (III). Estos resultados se muestran en las Figuras 28a y 28b. 
 
Figura 28. Inversa de los tiempos de decaimiento vs. concentración de As (III) para: a) NP1 en atmósfera de aire, pH 
9.2 con Buffer carbonato-bicarbonato. b) NP2 en atmósfera de aire, pH 9.2 con Buffer carbonato-bicarbonato.  
 
En resumen, los resultados obtenidos sobre la degradación del As (III) fotocatalizada por 
NP1 y NP2 en medio acuoso en condiciones de pH sin ajustar, NP2 en mezclas de agua-etanol, y 
NP2 a pH 7.1, presentaron dependencias de la constante de decaimiento del par electrón hueco 
en las que se observa una saturación. Este comportamiento puede interpretarse mediante el 
mecanismo representado por las Ecuaciones 6 a 8 planteadas para el fotocatalizador NPa.  
Para obtener los valores de las constantes cinéticas y de equilibrio involucradas, se realizó un 
ajuste no lineal de la constante de decaimiento 𝑘𝑑𝑒𝑐  (
-1), mostrado en la Ecuación 9.  
Con fines comparativos, los valores obtenidos para NP1 y NP2, junto con los correspondientes a 
NPa, se muestran en la Tabla 9. 
NP a = k1 (s-1) b = k2.K(s-1) c = K k2(s-1) 
NPa (sin ajustar pH) (7.8±0.3)×106 (1.2±0.5)x1010 (1.1±0.3)x103 (1.1±0.8)x107 
NP1 (sin ajustar pH) (5.0±0.3)×106 (1.6±0.8)×1010 (2.1±0.1)×103 (7.6±4.1)×106 
NP2 (sin ajustar pH) (1.01±0.03)×107 (4±1)×1010 (3.0±0.1)×103 (1.3±3.7)×106 
NP2 (buffer TRIS) (7.1±0.8)×106 (1.2±0.8)×1010 (5±5)×102 (2±3.8)×107 
NP2 (etanol) (5.7±0.2)×106 (2±1)×1010 (2±1)×103 (1±1)×107 
 





En la Tabla 9 puede observarse que los valores de la constante de equilibrio K de 
formación del complejo entre los huecos fotogenerados y el As (III) en todos los casos, están 
entre 5×102 y 3×103, mientras que las constantes de decaimiento del complejo (k2), cuyos 
errores obtenidos a partir del ajuste, son grandes: varían entre 106 y 107 s-1. 
Como se mencionó anteriormente, en los ensayos en los que se emplea el 
fotocatalizador NP1 en buffer TRIS, no se observa el decaimiento de los pares electrón-hueco a 
620 nm. Este resultado indica que la cinética de recombinación de los pares depende del medio 
en el que se haga la determinación. En otras condiciones, como en presencia del buffer de 
carbonato con ambos fotocatalizadores (Figura 28) o cuando se empleó el fotocatalizador NP1 
en mezclas de etanol - agua, si bien pudo observarse la absorción de los pares electrón-hueco, 
su tiempo de decaimiento fue independiente de la concentración de As (III).  
Este comportamiento no necesariamente significa que la oxidación de As (III) mediada 
por estos pares no ocurra. El hecho de no observar desactivación de los pares electrón-hueco 
en ensayos de LFF con excitación en el ns cuando se incorporan agentes desactivadores, fue 
informado por otros grupos de investigación. Por ejemplo Bahnemann et al.179 mediante esta 
técnica, investigaron la reacción de huecos generados en la banda de valencia del 
fotocatalizador TiO2 con iones tiocianato y dicloroacetato y concluyeron que no era posible 
observar una aceleración del decaimiento de las especies transientes porque algunos huecos 
reaccionan con los iones adsorbidos rápidamente dentro de la duración del pulso láser. Estudios 
de espectroscopía de absorción de transientes en escalas de tiempo más cortas180,181,182 sugieren 
que algunas de estas reacciones ocurren en pocos femtosegundos, donde algunos huecos 
reaccionan más lentamente y otros no reaccionan en absoluto. Por estas razones sería posible 
que las diferentes condiciones experimentales empleadas con nuestros catalizadores (presencia 
de buffer, pH) afecten tanto el tiempo de decaimiento de los pares electrón-hueco como su 



















Se pueden emplear los nanocompositos de Fe y Cu, y las nanopartículas NP1 y NP2 como 
nanofotocatalizadores para oxidar As (III). Las reacciones de oxidación-reducción involucradas 
en el proceso fotocatalizado, pueden controlar indirectamente la adsorción/desorción de 
arsénico ya que el arsenito es adsorbido más débilmente que el arsenato.  
 Las mejores condiciones experimentales para favorecer la oxidación fotocatalizada del 
As (III) se obtuvieron cuando se emplearon las nanopartículas NP2 a pH 9.2 controlado por buffer 
carbonato-bicarbonato. Estos resultados pueden explicarse mediante un mecanismo propuesto 
por Kim et al.174 que involucra una reacción adicional de formación de intermediarios de As (IV), 
en los que el grupo carbonato presente en la esfera interna del As (III), funciona como puente 
para la transferencia de un electrón desde el As (III) al radical OH. 
 Ensayos de LFF en distintas condiciones experimentales empleando los nanocompositos 
NPa y las nanopartículas NP1 y NP2, muestran una dependencia de la constante de decaimiento 
del par electrón-hueco que puede explicarse mediante la oxidación del As (III) a As (IV) por los 





































“Somos polvo de estrellas que piensa acerca de las estrellas. 









CONCLUSIONES GENERALES  
 
El desarrollo de nuevas tecnologías de tratamiento de aguas residuales y la mejora de 
las ya existentes, es fundamental para solucionar el problema de escasez y contaminación de 
agua y garantizar el acceso al agua potable a toda la población. En este trabajo de tesis se intentó 
aportar conocimientos básicos que puedan servir para la optimización de los tratamientos de 
aguas contaminadas con arsénico y fluoruro, dos de los principales contaminantes inorgánicos 
peligrosos que se encuentran en los depósitos de agua.  
En el Capítulo 1 se empleó la técnica de destilación por membrana (DM) para el 
tratamiento de soluciones acuosas contaminadas con arsénico, fluoruro y ácidos húmicos, 
corroborando la versatilidad de esta técnica. Además se comparó la técnica de DM con la 
nanofiltración (NF) en soluciones de fluoruro de sodio, encontrándose que ambas permiten el 
rechazo de iones fluoruro en solución. Los resultados obtenidos sugieren que la sinergia de las 
dos técnicas puede ser una solución interesante para tratar el agua contaminada. Al principio, 
el equipo de NF puede usarse para purificar el agua hasta que la concentración de iones fluoruro 
en el permeado sea compatible con los requisitos locales para el agua potable, o hasta que las 
incrustaciones hagan que sea inconveniente continuar el proceso de concentración. De hecho, 
las membranas de NF son parcialmente permeables a los iones fluoruro, y la calidad del agua 
potable producida se deteriora durante la concentración. Por lo tanto, el producto de NF puede 
ser tratado adicionalmente por DM. El pre-tratamiento por NF será beneficioso para el proceso 
de DM al reducir el consumo de energía para el calentamiento y el área en uso de la membrana. 
En este caso que no requiere alta presión, podría usarse el calentamiento solar o el calor residual 
de algún proceso para generar un gradiente de presión de vapor a través de la membrana. 
En el Capítulo 2 se prepararon y caracterizaron dos nanopartículas de óxido de hierro 
diferentes: NP1 y NP2 empleando el método de co-precipitación y de descomposición térmica 
de precursores orgánicos respectivamente. A partir de técnicas diferentes se generó un 
recubrimiento de Al(OH)3, que fueron realizados uno en medio acuoso y otro en medio orgánico. 
Así, se sintetizaron y caracterizaron cuatro nanoadsorbentes diferentes: NP1@Al(OH)3AQ, 
NP1@Al(OH)3ORG, NP2@Al(OH)3AQ y NP2@Al(OH)3ORG. La ventaja de emplear 
nanoadsorbentes magnéticos, es que estos pueden separarse del medio acuoso mediante el uso 
de un imán. Esta es una alternativa amigable con el medioambiente y económica para la 
separación y recuperación de nanomateriales, pues no usa elementos auxiliares como filtros, no 
consume mucha energía como la centrifugación y minimiza los tiempos de operación al poder 
ejecutarse in situ. 
La concentración residual de ion fluoruro usando estas NP como nanoadsorbentes, 
alcanza el estándar que establece la Organización Mundial de la Salud (OMS) para la calidad del 
agua potable. Todos estos resultados sugieren que las NP aquí estudiadas, tienen una alta y 
específica afinidad al fluoruro, por lo que podrían ser excelentes adsorbentes para el 
tratamiento de aguas contaminadas.  
Aunque los nanomateriales que contienen el núcleo NP2 mostraron una mayor 
capacidad de adsorción, NP1@Al(OH)3AQ fueron las únicas nanopartículas que pudieron 





viabilidad celular (MTT) mostraron que la pre-incubación de células HepG2 con NP1@Al(OH)3AQ 
y NP2@Al(OH)3AQ produjo una recuperación adicional de la viabilidad celular. Las pruebas de 
MTT realizadas con ambas NP después de varios usos, mostraron una disminución en la 
protección, lo que indica que esta capacidad de reutilización si bien es notable, tiene un límite. 
Además, NP1@Al(OH)3AQ respondió mejor a la protección celular, en buena concordancia con 
los resultados obtenidos in vitro en ausencia de material biológico. 
En el Capítulo 3 se demostró que nanocompositos de Fe y Cu preparados previamente 
en nuestro grupo de investigación, como las nanopartículas NP1 y NP2 funcionan como 
nanofotocatalizadores para oxidar As (III).  
Las mejores condiciones experimentales para favorecer la oxidación fotocatalizada del 
As (III) se obtuvieron cuando se emplearon las nanopartículas NP2 a pH 9.2 controlado por buffer 
carbonato. Esto puede explicarse mediante la formación de complejos de arsénico con iones 
carbonato, cuyo efecto inhibitorio de la toxicidad del arsénico ha sido previamente reportada 
en la bibliografía. Por ello, se propone la adición de carbonato en un tratamiento fotocatalítico 
de aguas contaminadas, ya que este aditivo no involucra el uso de químicos sofisticados ni un 
costo energético adicional. De esta manera podría lograse un efectivo método de remediación 
de arsénico. 
 Ensayos de absorción de transientes en suspensiones de los nanocompositos de Fe y Cu 
y las nanopartículas NP1 y NP2 posibilitaron la detección de los pares electrón-hueco 
fotogenerados. Un análisis cinético de los decaimientos de estos pares en muestras con 
diferentes concentraciones de As (III), evidenciaron la participación de los huecos en la etapa 





























Los espectros Mössbauer obtenidos se presentaron en las Figuras 3 y 4 del Capítulo 2, 
donde los puntos son los valores experimentales y las líneas llenas son las especies propuestas 
y la resultante del ajuste. La Tabla A1 presenta los parámetros hiperfinos y las áreas relativas de 
las fases de los sitios de Fe propuestos. 
 
Muestra 
Sitio 1 Sitio 2 Sitio 3 Sitio 4 








0.33  0.004 47.7 43±4 0.34 0.008 42.7 39±4 - - - - 0.41 7.7 18±2 
 
 
Tabla A1. Parámetros hiperfinos de los sitios de Fe en las muestras analizadas.  , y H representan el corrimiento 
isométrico, el corrimiento cuadrupolar en mm/s y el campo magnético hiperfino en Tesla. FR representa la fracción 




Las Figura A2-A9 muestran los ajustes de las curvas obtenidas por XPS, cuyos resultados 
fueron presentados en la Tabla 1, Capítulo 2. 
 







Figura A3. NP1 Fe2p1/2. Pico a 724.7 eV. 
 














Figura A5. NP1 O 1s. Picos a 530.4 eV (46.5%) y 532.6 eV (53.5%). 
 
 













Figura A7. NP2 Fe2p1/2. Pico a 724 eV. 
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